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Ravine marneuse des Alpes du Sud 
sous un ciel orageux 
 Source : Amandine Erktan 
   




 Lǯactivité érosive des badlands marneux des Alpes du Sud présente des conséquences négatives pour lǯhomme qui a ainsi cherché à restaurer ces terrains dès le X)Xème siècle. 
Depuis une dizaine dǯannées, une stratégie dǯingénierie écologique y est développée et se 
concentre sur les lits de ravines, pierres angulaires de leur restauration. La question appliquée à la base de ce travail de thèse est dǯidentifier comment lǯimplantation dǯouvrages de génie écologique dans le lit de ravines marneuses érodées favorise leur restauration écologique sur le long terme. Lǯobjectif de recherche associé à cette 
question est de mieux comprendre comment des communautés végétales interagissent 
avec la restauration des sols de lits de ravines érodées sur le long terme. Nous avons fait lǯhypothèse que les traits végétaux des plantes à lǯéchelle de communautés constituent un point dǯentrée pertinent pour étudier ces interactions. Dans la première partie, nous 
avons utilisé les traits comme un outil de compréhension de lǯeffet mécanique des 
plantes sur les dynamiques géomorphologiques des lits de ravines en cours de restauration. Nous avons notamment montré que les traits permettent dǯexpliquer la 
capacité de communautés végétales implantées à favoriser la formation dǯamas 
sédimentaires dans le lit des ravines durant la première décennie post-travaux. Dans la deuxième partie, nous nous sommes intéressés à lǯévolution potentielle sur le long terme ȋcentaine dǯannées) des propriétés de ces amas, constituant des sols en devenir. 
Nous avons montré que la diversité ainsi que les valeurs dominantes des traits végétaux 
influencent les propriétés de ces sols, notamment la stabilité des agrégats et la fertilité 
des sols. En plus dǯêtre un outil de compréhension, nous montrons que cette utilisation 
des traits constitue un outil pour guider les actions de restauration de badlands via lǯimplantation dǯouvrages de génie écologique, en apportant des éléments sur le devenir 
géomorphologique et écologique post-travaux des systèmes sol-plante de lits de ravines. 
 
 
   





In the French Southern Alps, severe erosion in marly badlands shows negative 
consequences for human populations, who worked to restore these terrains since the 
XIXth century. For a decade, an ecological engineering strategy is developed and focuses 
on gully beds, cornerstones of their restoration. The operational question at the root of 
this PhD project is to identify to what extent ecological engineering structures implanted 
in marly gully beds can foster their long-term ecological restoration. The scientific 
objective related to this question is to better understand how plant communities 
interact in the long-term with the restoration of soils in gully beds. We hypothesized 
that plant traits at the community scale is a relevant entry point to study these 
interactions. In the first part, we used traits as a tool to study the mechanical effect of 
plants on geomorphological dynamics in gully beds under restoration. In particular, we 
showed that traits enable us to explain the capacity of plant communities to favor the 
accumulation of sediment mounds in gully beds during the first decade after ecological 
engineering works. In the second part, we concentrated on the potential long-term 
(century) evolution of the properties of these sediment mounds, in the process of 
becoming real soils. We showed that both trait diversity and dominant values of traits 
interacted with the properties of these soils, such as soil aggregate stability and soil 
fertility. With a strong multidisciplinary approach, this work provides results and 
insights on the interactions between plant traits and ecosystem functioning in the 
specific case of highly eroded semi-natural ecosystems. It also contribute to set tools to 
restore badlands via ecological engineering works, by providing information about the 
long-term geomorphological and ecological evolution of soil-plant systems in restored 
gully beds.  
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Préambule Cette thèse a été réalisée dans lǯunité de recherche Ecosystèmes Montagnards (EMGR) à 
Irstea Grenoble. Elle a été financée par une allocation du Ministère de la Recherche et de lǯEnseignement Supérieur sur attribution de lǯEcole Normale Supérieure de Lyon. Les 
frais de fonctionnement relatifs à ce travail ont été financés par lǯAction ͺ du Plan 
Durance Multi-Usages. 
Au croisement entre lǯécologie fonctionnelle, lǯécologie des communautés, lǯécologie de 
la restauration et lǯécologie du sol, ce travail de thèse porte sur les interactions entre la 
composition fonctionnelle de communautés végétales et la formation de sols dans le lit 
de ravines marneuses érodées en cours de restauration écologique suite à lǯimplantation dǯouvrages de génie écologique (Alpes du Sud). 
Durant ces trois années de thèse, jǯai ainsi réalisé un travail de recherche en écologie qui 
a non seulement visé à accroitre les connaissances théoriques sur les interactions 
plante-sol en contexte érodé mais aussi à produire des connaissances appliquées pour la 
restauration écologique de terrains érodés dans les Alpes du Sud. Jǯai choisi dǯeffectuer un travail de thèse en écologie car jǯapprécie mener des réflexions théoriques pour 
mieux comprendre les processus écologiques éclairant le fonctionnement du monde 
vivant. Etant également fortement intéressée par la question de lǯinteraction entre les sphères scientifiques et opérationnelles, jǯai porté une attention particulière à mǯinvestir dans un sujet présentant un lien fort avec lǯapplication. Cǯest ainsi que jǯai été attirée par 
les travaux de recherche-action menés à Irstea Grenoble. 
La conduite de ce travail de recherche en écologie en lien avec une problématique appliquée mǯa amenée à approfondir une réflexion plus globale sur les relations de lǯhomme à la nature. Ce manuscrit présente à la fois les résultats de mon travail de recherche et le cadre plus général dans lequel ce travail sǯinscrit. Ainsi, le manuscrit est tout dǯabord composé dǯune introduction générale présentant des éléments de réflexion sur le rapport de lǯhomme à la nature en se basant sur des travaux dǯéthique, puis sur les liens entre lǯhomme et lǯérosion en sǯappuyant sur des travaux historiques et 
géographiques (Figure 1). Puis, une attention particulière a été portée au cas de lǯérosion 
des sols en lien avec les activités humaines dans les Alpes du Sud, où le travail de terrain 
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de cette thèse a été réalisé. En particulier, je me suis attachée à présenter le projet de 
recherche-action, dirigé par Irstea Grenoble dans cette région depuis 2002 et dans 
lequel cette thèse sǯinscrit. Ce projet vise à mettre en place une stratégie minimale dǯingénierie écologique pour restaurer les badlands marneux des Alpes du Sud et est 
associé à diverses questions non seulement de recherche mais aussi opérationnelles. 
Dans la suite de ce manuscrit, je présente les questions appliquées, relatives à ce projet dǯingénierie, qui ont stimulées mon travail de thèse, puis je montre comment jǯai traduit ces questions appliquées en questions de recherche. Afin dǯexpliciter mon raisonnement 
dans ce travail de « traduction », une introduction théorique a ensuite été développée. Elle met lǯaccent sur les différentes disciplines sollicitées dans ce travail, telles que lǯécologie de la restauration, lǯécologie fonctionnelle, lǯécologie des communautés, la 
géomorphologie ou encore la pédologie. Je me suis particulièrement attachée à montrer 
comment la sollicitation conjointe de ces champs de recherche a pu me permettre de 
nourrir mon travail de recherche en écologie (Figure 1).  
Le corps du travail de thèse est ensuite présenté en deux parties qui relatent les 
expérimentations menées, les résultats obtenus et discutent de ces résultats. Ces parties 
sont chacune composées de deux chapitres principaux et un autre complémentaire, rédigés sous forme dǯarticles scientifiques. Une discussion générale vient ensuite montrer en quoi les résultats de cette thèse sǯinsèrent dans le paysage de la 
connaissance scientifique. Pour conclure, les principaux apports non seulement 
scientifiques mais également appliqués à la restauration écologique des terrains érodés 
sont présentés (Figure 1). 
Les réflexions menées en introduction étant essentiellement le fruit dǯun travail 
personnel, la première personne du singulier a majoritairement été utilisée dans cette 
partie du manuscrit. Le travail de terrain et de rédaction lié aux expérimentations étant le fruit dǯun travail collectif impliquant mes directeurs, des collègues et tout 
particulièrement ceux qui ont été impliqués dans mon comité de pilotage de thèse, mais 
également des techniciens et enfin des étudiants de master, ces parties ont donc été rédigées à la première personne du pluriel. Parmi ces travaux, ceux ayant fait lǯobjet de 
publications où qui sont en cours de préparation pour des revues scientifiques ont été 
rédigés en anglais. Le reste du manuscrit a essentiellement été rédigé en français
   





Figure 1 - Plan illustré de l’organisation du manuscrit de thèse  Détail de lǯinsertion du corps du travail de thèse dans le contexte scientifique et appliqué. Les liens entre  sciences et applications sont particulièrement important pour comprendre pleinement ce travail de thèse en écologie, initié dans le contexte dǯun projet appliqué de restauration 
écologique.  
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En étudiant la restauration dǯécosystèmes dégradés caractérisés par une forte érosion 
de leurs sols, jǯai été amenée à réfléchir de manière plus globale à lǯaction de lǯhomme 
sur la nature. Pourquoi souhaite-t-on restaurer des écosystèmes ? Est-ce parce quǯils 
sont à la base de notre existence ? Est-ce par respect pour la nature et pour les êtres 
vivants, y compris non-humains ? De plus, lǯactivité érosive qui a perturbé lǯécosystème 
est-elle vraiment toujours imputable à lǯaction de lǯhomme ? Quand bien même lǯhomme possède une part de responsabilité dans la modification de lǯactivité érosive, la 
perturbation créée par une telle modification doit-elle forcement être considérée 
comme contre-nature et néfaste ? Ne peut-elle pas être vue comme le simple moteur du 
passage dǯun écosystème dǯun état vers un autre ? Enfin, quǯest-ce qui justifie que lǯaction de lǯhomme dans la modification des processus érosifs nǯest pas naturelle ? Après tout, lǯhomme ne peut-il pas être considéré comme une espèce vivante comme 
une autre ou bien est-il réellement radicalement différent du reste du vivant ? Cǯest par ce questionnement plus général qui sǯest posé à moi dans le cadre de mes travaux de 
recherche que jǯai souhaité introduire ce manuscrit. Sans viser lǯexhaustivité, jǯai cherché 
à mettre en avant des éléments historiques, géographiques et philosophiques qui 
peuvent aider à éclairer ces interrogations.  
L’HOMME ET LA NATURE  
En menant ce travail de thèse en écologie de la restauration, jǯai été amenée à réfléchir à ce qui motive lǯhomme à restaurer des écosystèmes. Cela mǯa alors renvoyée à des questions plus fondamentales sur le statut de lǯhomme par rapport à la nature ainsi que sur les relations que lǯhomme entretient avec la nature.  Le statut de lǯhomme par rapport à la nature est double. )l en fait partie, comme nǯimporte quelle autre espèce, et en même temps ne peut être réduit à son seul 
fonctionnement biologique. Jacques Blondel résume ainsi cette dualité : « La grande 
difficulté qu’a l’humain à se situer dans le monde tient à cette tension permanente entre 
Introduction                                                                                                                Contexte général 
   
23 
son état biologique, tel qu’il est déterminé par les interactions entre la génétique et 
l’environnement, et son état cérébral qui le distingue radicalement de tout le reste du 
vivant » (Blondel 2012). Cǯest donc en tant quǯentité du tissu vivant de la planète que lǯhumain et a fortiori lǯécologue se placent dans la nature. Cǯest également en tant quǯêtre pensant et lié aux autres humains par des règles propres à lǯhomme quǯil conçoit les liens qui lǯunissent à la nature. 
Les relations que lǯhomme entretient avec la nature sont multiples. Sans les aborder 
toutes, voici quelques éléments permettant de réfléchir à la pluralité de ces relations. Lǯhomme peut sǯémerveiller de la nature. Voici par exemple un extrait dǯun poème de 
Victor Hugo (1802-1885) qui traduit bien le sentiment de plénitude que lǯhomme peut 
ressentir en contemplant la nature.  
[…] 
Arbres de la forêt, vous connaissez mon âme! 
Au gré des envieux, la foule loue et blâme; 
Vous me connaissez, vous ! - vous m’avez vu souvent, 
Seul dans vos profondeurs, regardant et rêvant. 
Vous le savez, la pierre où court un scarabée, 
Une humble goutte d’eau de fleur en fleur tombée, 
Un nuage, un oiseau, m’occupent tout un jour. 
La contemplation m’emplit le cœur d’amour. 
[…] 
Victor Hugo, Aux arbres, Les contemplations Qui, face à un paysage naturel, un vol dǯoiseaux migrateurs ou même en observant un insecte aux reflets métalliques et irisés dans des herbes hautes, nǯa jamais ressenti une sorte dǯémerveillement qui nous rappelle ce lien qui nous unit à la nature ? Cet émerveillement fait de la nature une source dǯinspiration artistique de premier choix. Loin de se cantonner au champ de la poésie, lǯinspiration artistique liée à lǯobservation 
de la nature touche de nombreux domaines tels que la peinture, la photographie 
(Figure 2), ou encore le cinéma. Lǯexpérience de notre appartenance au tissu vivant de la 
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planète est également une source dǯapaisement et de réconfort, comme lǯindiquent ces 
vers de Victor Hugo. Rares sont en effet les personnes qui apprécient plus de se reposer et se ressourcer face au vrombissement dǯune usine plutôt que dans la nature. Bien que 
le tourisme industriel se développe sur certains sites, la majorité des acteurs du 
tourisme mettent en effet plus en avant la beauté des paysages naturels de leur région que lǯesthétisme de leurs usines ou de leurs terminaux pétrochimiques. Lǯhomme éprouve également une certaine admiration pour la nature car cǯest en son sein quǯil se procure de quoi vivre. Ce lien évoque lǯidée de la terre nourricière, particulièrement présente chez les populations dǯAmérique latine. Tout ce que nous mangeons, ce qui 
nous permet de nous soigner, de nous vêtir, de construire des maisons, etc., provient 
initialement de la nature.  
Figure 2 - Photographie 
naturaliste prise dans les 
Alpes  
Elle illustre bien que la 
nature peut représenter une source dǯinspiration artistique pour lǯhomme. 






La nature peut également être vue comme un modèle, tout particulièrement pour notre 
ingénierie. Comment en effet ne pas être tenté dǯapprendre des systèmes naturels, fruits dǯune évolution de plusieurs milliards dǯannées, dans le but dǯimaginer des machines qui 
pourraient ainsi bénéficier de cette longue expérience  de « recherche et 
développement » mise en place à lǯéchelle des temps géologiques par une « stratégie » dǯessai-erreur ? Cǯest bien en observant le vol des oiseaux que Léonard de Vinci posa, dès 
le XVIème siècle, les concepts de lǯhélice et du planeur, qui menèrent plus tard à la conception de lǯavion. Cette démarche est caractéristique de lǯingénierie dite inverse, basée sur la modélisation de phénomènes naturels.  Dans ce cas, lǯidée de base est que 
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« la machine » est déjà là et lǯon se demande comment elle est faite  dans le but de 
fabriquer une machine ayant à nos yeux les mêmes performances (Atlan 2011). Cette démarche est inverse de celle de lǯingénieur, qui conçoit et fabrique une machine en vue 
de réaliser certaines fonctions et performances (Atlan 2011). Il est important de souligner que la nature nǯa néanmoins aucune leçon à nous donner et que cǯest bien 
notre interprétation de la nature (elle-même liée à notre culture) qui peut nous permettre dǯen tirer des apprentissages (Blondel 2012). A ce sujet, il peut même être 
dangereux de vouloir apprendre de la nature dans certains domaines, tels que ceux qui touchent à lǯorganisation de nos sociétés. Par exemple, la survie et la reproduction des êtres humains nǯest ȋheureusement !) pas exclusivement régie par la théorie de lǯévolution de Darwin, qui sǯapparente à la loi « du plus fort » (Darwin 1859). Cǯest, entre 
autres, ce constat qui au siècle dernier fit craindre à certains une dérive génétique de lǯespèce humaine et qui favorisa le germe dǯidéologies eugénistes en Europe 
(Galton 1892). La nature peut donc être un modèle mais pas dans tous les domaines.  
Enfin, la nature peut parfois apparaître comme redoutable. Ce que lǯon appelle « chaîne 
trophique » peut être vu comme lǯemboîtement dǯindividus de diverses espèces qui 
passent leur temps à manger ou à être mangées. Bien que ce soit « la nature » comme lǯon peut familièrement lǯentendre, assister au décharnement dǯune gazelle par un lion 
peut faire froid dans le dos. Que penser également des bactéries qui provoquent lǯaffaiblissement, voire la mort de certains de nos congénères ? Ce ne sont sans aucun 
doute que des entités vivantes a priori comme les autres. Mais peut-on vraiment sǯempêcher de les redouter, de les craindre, voire de les détester ? Enfin, peut-on 
vraiment croire que la nature est la meilleure « maison » que lǯhomme puisse avoir lorsque lǯon constate que lǯhomme a, de manière récurrente, tenté de la modifier en la dominant et la domptant dans le but dǯaméliorer ses conditions de vie. Le château de 
Versailles et la ville de New York qui attirent quantité de personnes nǯétaient avant que 
des marais insalubres que les populations fuyaient. Durant plusieurs décennies, les 
landes européennes furent également des zones à éviter car vues comme des endroits 
non seulement sans intérêt mais également hantées par des lutins et autres êtres maléfiques. Lǯobjectif était alors à tout prix de les drainer, les aménager, voire les boiser 
afin de les « valoriser ». Ces exemples nous montrent bien que la nature nǯest pas 
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seulement un lieu de recueillement et dǯapaisement mais aussi un milieu qui peut être hostile à lǯhomme, ce qui explique cette tendance à vouloir la modifier et la dominer. Bien que les mentalités aient aujourdǯhui évolué et que les zones humides, les landes et autres milieux autrefois combattus sont aujourdǯhui considérés comme des milieux dǯintérêt écologique, cet enclin à vouloir modifier et dominer la nature ȋen allant parfois jusquǯà la détruireȌ afin de servir le développement de lǯhumanité, reste tout à fait dǯactualité.  
Cette pluralité des liens Homme-Nature entre émerveillement, étonnement, inspiration, crainte et domination nǯa jamais été aussi actuelle quǯau XX)ème siècle. Le statut ainsi que 
les relations multiples que lǯhomme entretient avec la nature sont à la base dǯactuels et 
passionnants débats dans lesquels je souhaite inscrire ce travail de thèse. 
L’HOMME ET L’EROSION DES SOLS : UN EXEMPLE PERTINENT POUR ETUDIER LES LIENS QUI 
NOUS UNISSENT A LA NATURE Le choix de lǯérosion des sols nǯa certainement pas été un hasard lorsque jǯai décidé de mener un travail de thèse. Lǯérosion est non seulement un processus naturel mais cǯest 
également un « fait de civilisation » (Neboit 2010), relié à de forts enjeux écologiques et 
socio-économiques en de nombreux endroits du globe. En rédigeant ce manuscrit, jǯai 
souhaité mettre en avant quelques exemples illustrant cette relation complexe entre lǯhomme et les processus érosifs, qui mǯa donnée envie de mener un travail de recherche 
sur cette thématique.  Un sol est une fine couche de minéraux et dǯorganismes vivants qui se développe au contact de la surface terrestre et de lǯatmosphère. La structuration des sols est en large 
partie due à lǯactivité des organismes vivants, aussi bien végétaux quǯanimaux ou encore 
bactériens. Leur épaisseur peut varier de quelques centimètres à plusieurs mètres. De 
manière remarquable, les sols soutiennent lǯessentiel de la production de biomasse 
végétale terrestre et sont pour cela une ressource précieuse.  Davidson (2007) va même jusquǯà souligner lǯimportance capitale que les populations se doivent dǯapporter à la 
gestion de leurs sols : ǲThe thin layer of minerals, living microorganisms, dead plants and 
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animals blanketing the planet is the mother of all terrestrial life and every nation's most 
strategic resource.”  Lǯérosion des sols est définie comme la perte de substance que subit une portion de 
surface terrestre (Neboit 2010). Etymologiquement, « eroderer » signifie ronger. Plus 
précisément, lǯérosion des sols désigne lǯensemble des mécanismes dǯablation et de 
transport de particules de sols. Le dépôt de ces particules désigne quant à lui le 
mécanisme de sédimentation. Ces deux processus, érosion et sédimentation, sont à la 
base des modifications du modelé de la surface terrestre, que lǯon nomme morphogenèse. Lǯérosion des sols, tout comme la sédimentation, sont des processus naturels qui, à lǯéchelle des temps géologiques, sont responsables de lǯévolution du 
modelé de la surface terrestre et plus particulièrement de lǯarasement des chaînes de 
montagnes (Neboit 2010). A une échelle de temps de lǯordre de la dizaine à plusieurs 
centaines dǯannées, lǯhomme peut influencer et modifier ces processus par son action 
sur les sols directement ou alors via des modifications du couvert végétal.  
Les aspects positifs de l’érosion de sols pour les activités humaines Bien que rarement souligné, lǯérosion de sols peut présenter des aspects positifs pour les activités humaines. En particulier, lǯérosion modérée entre en jeu dans le processus de 
formation des sols en permettant la fragmentation de la roche mère, fournissant ainsi des particules inertes formant une épaisseur poreuse, nécessaire à la formation dǯun sol. Notons que, classiquement, cǯest lǯérosion de la roche mère en place qui permet de former une couche de sédiments meubles. Mais cela peut également être lǯérosion dǯune pente en amont qui vient alimenter des sols en contrebas. Lǯérosion est donc un 
processus clé dans la formation des sols. En passant de lǯéchelle de la parcelle à celle du bassin versant, là encore, lǯérosion des sols peut être bénéfique pour lǯhomme. Lǯexemple 
le plus emblématique de ce phénomène est certainement celui des terres arables en 
bordure du Nil. Durant des décennies, les crues annuelles du fleuve Nil en actuelle Egypte ont permis dǯalimenter ces terres en limons et autres particules fines et ainsi de 
maintenir leur fertilité (UNEP 2004). Actuellement, au Kenya, le delta de la rivière Tana 
est également un bon exemple de ce genre de dépendance aux crues chargées en limons. En effet, lǯessentiel de la productivité en termes de fourrage et de denrées alimentaires 
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dans cette région est intimement lié au régime hydrologique de crues annuelles 
(Emerton 2003). La récente construction de barrages hydro-électriques dans la région 
modifie profondément le régime hydrologique du bassin et a de sérieuses conséquences 
sur les populations locales, dépendantes des cultures du delta. Ceci montre bien les forts enjeux liés à lǯérosion au niveau des bassins versants en termes de productivité des 
terres.   
Au-delà de ces aspects liés à la fertilité des sols, lǯérosion présente également un rôle 
important dans le modelé de la surface terrestre. Lǯimage ci-après (Figure 3 A) illustre 
bien comment lǯérosion peut façonner un paysage, auquel lǯhomme attribue une certaine 
valeur, non pas en termes de production de biomasse végétale mais plutôt en termes dǯesthétisme. Ainsi, les cheminées de fées de la Cappadoce attirent chaque année de 
nombreux visiteurs, venus admirer le travail de lǯérosion. Aux États-Unis, des terres 
arides, quasi dépourvues de végétation, des badlands, sont également fortement visitées pour leurs paysages atypiques ainsi que pour les nombreux fossiles mis à lǯair libre au 
niveau de cette zone. Etant donné leur valeur esthétique et géologique, ces terres ont dǯailleurs fait lǯobjet de la création du parc national des badlands, qui sǯest spécialisé dans lǯaccueil non seulement de touristes mais également dǯartistes en quête de 
paysages grandioses1. Lǯérosion peut donc également être bénéfique pour les 
populations humaines dans le sens où elle sculpte des paysages à forte valeur esthétique 
et donc touristique.   
Les aspects négatifs de l’érosion des sols pour les activités humaines Dans dǯautres cas, qui sont certainement plus nombreux, lǯérosion représente un frein 
pour les activités humaines et plus généralement pour le bien-être de lǯhomme. Depuis une centaine dǯannées, les fleuves et rivières de tous les continents ont en effet vu leurs 
tracés fortement modifiés par les constructions de nombreux barrages à vocation hydro-
électriques ou bien pour développer lǯirrigation. Ces retenues permettent de répondre à la demande croissante en termes de production dǯénergie et dǯeau douce. Cependant en créant des discontinuités dans lǯécoulement des cours dǯeau, ils perturbent les dynamiques sédimentaires à lǯéchelle de bassins versants entiers. Ainsi, en ralentissant lǯécoulement, les barrages favorisent le dépôt de sédiments et sont donc, en majorité, 
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envasés. Cette accumulation de sédiments perturbe le fonctionnement des turbines et constitue un frein pour la production dǯénergie. Dans certains cas, comme par exemple au Malawi dans le bassin versant du Shire, lǯinfluence de lǯenvasement sur la production dǯénergie est telle quǯelle représente un enjeu majeur pour le développement 
(World Bank 2010). Au Pakistan, les deux plus grands barrages du pays, construits pour alimenter un vaste réseau dǯirrigation, ont perdu un tiers de leur capacité de stockage en 
40 ans, du fait de lǯenvasement (Brown 2012). Par ailleurs, les sédiments retenus dans les retenues qui ponctuent les fleuves sont responsables dǯun déficit dǯapport de matériaux à leurs embouchures. Ces déficits peuvent être à lǯorigine dǯune importante 
érosion côtière qui met en péril les marais côtiers ainsi que les populations humaines 
installées à ces endroits (cas de la Nouvelle-Orléans aux Etats-Unis). Lǯérosion peut donc 
constituer un frein pour les activités humaines dans le sens où les aménagements 
anthropiques ne sont pas compatibles avec les dynamiques érosives, qui peuvent être dǯorigines naturelle ou anthropique. Lǯérosion a ici des conséquences négatives sur les 
activités humaines via un effet indirect « off-site ».  
En plus des effets « off-site » détaillés ci-dessus, lǯérosion peut fortement altérer la qualité et la productivité des sols sur le site même o‘ lǯérosion se produit. Dans ce cas, 
les terres concernées appartiennent généralement à des zones où la topographie et/ou le couvert végétal ont été modifiés par lǯhomme. Ce sont ces modifications qui, si elles ne sont pas correctement pensées, peuvent mener à lǯapparition de nouvelles formes dǯérosion qui altèrent la capacité de production des sols. Par exemple, à la fin du XIXème 
et au début du XXème siècle, les grandes plaines aux États-Unis ont vu croître des zones 
de culture labourées dans le but de répondre à la demande croissante en denrées 
alimentaires. La modification du couvert végétal ainsi que de la structure du sol via le 
labour ont favorisé lǯérosion et ont mené au tragique « Dust Bowl » (désert de poussière) 
de 1930, forçant des centaines de milliers de paysans à quitter ces plaines, comme le 
raconte le poignant roman de Steinbeck (1939) Les raisins de la colère. Lǯexpansion du 
pâturage, particulièrement caprin, est également une cause majeure de dégradation des prairies à lǯéchelle de la planète. Les chèvres sont en effet capables de se nourrir non seulement dǯherbes, tout comme les moutons et les vaches, mais également de buissons, généralement trouvés dans les zones o‘ lǯherbe a déjà été remplacée par un désert 
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buissonnant du fait dǯune forte pression de pâturage. Avec une population caprine 
mondiale qui a plus que doublé durant les 40 dernières années (Brown 2012), 
particulièrement dans les pays en développement sous climat aride ou semi-aride où les 
chèvres sont généralement préférées pour leur capacité de résistance, ces troupeaux sont responsables dǯune large part de lǯaugmentation de lǯérosion des sols, via leur 
action sur la réduction du couvert.  
 
Figure 3 - Illustration de la pluralité 
des liens entre l’homme et l’érosion 
A – Photographie de cheminées de fées 
en Cappadoce (Turquie). Elles forment 
un paysage érodé à forte valeur 
esthétique, qui génère une activité 
touristique importante. Source: Axelle 
Quétier.  
B – Photographie de ravines dans un champ du sud de lǯ)talie. Lǯérosion 
représente ici un frein pour les 
activités humaines en diminuant les 
rendements agricoles de la parcelle. 
















Enfin, la déforestation, qui a particulièrement touché lǯEurope au XV)))ème et XIXème et qui 
touche actuellement essentiellement les zones tropicales pour diverses raisons 
(développement de lǯélevage extensif de bovins, production de bois, développement de 
cultures industrielles - palmier à huile, soja -, abattis-brulis, etc), est également un facteur clé qui favorise lǯérosion des sols via des modifications non seulement du couvert 
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végétal mais aussi indirectement de lǯhydrologie locale (Hamilton 1995). De manière intéressante, lǯurbanisation ȋsurtout quand elle est anarchiqueȌ ainsi que la construction dǯinfrastructures de transport peuvent aussi être responsables de lǯapparition de 
nouvelles formes dǯérosion, y compris urbaines (Tchotsoua 2007). Lǯhomme, de par ses activités modifiant lǯusage des terres, est donc capable de jouer un 
rôle essentiel dans les processus érosifs, ce qui peut en retour constituer une forte contrainte pour ses propres activités, particulièrement lǯagriculture (Figure 3 B). A ce 
sujet, Brown (2012) nous met en garde sur le rôle éminent de lǯérosion dans la sécurité 
alimentaire globale : ǲThe accelerating loss of topsoil is slowly but surely reducing the 
earth’s inherent biological productivity. The shrinking area of productive land and the 
earth’s steadily expanding human population are on a collision course. Soil erosion and 
land degradation issues are local, but their effect on food security is globalǳ. Pour illustrer ce propos, citons lǯexemple emblématique de lǯapparition récente de deux nouveaux déserts de poussières ȋDust BowlȌ en Chine et au Sahel, qui ont aujourdǯhui remplacé des savanes et qui sont responsables non seulement dǯune perte drastique de terres 
arables (40 500 hectares an-1 en Algérie par exempleȌ mais également dǯimportants 
dommages socio-économiques du fait de tempêtes de sables paralysant les activités 
économiques, comme à Pékin, ou encore ensevelissant des villages entiers, comme en 
Iran en 2002 (Brown 2012).  Lǯérosion peut également constituer une contrainte pour le vivant en général. En effet, 
les sédiments fins se déposant dans les rivières peuvent venir colmater des frayères à 
poissons, nuisant ainsi à leur reproduction (Balland et al. 2002). De manière générale, la 
perte de substance des sols du fait de lǯérosion peut, si elle sǯeffectue de manière plus 
brutale, fortement affecter la capacité des sols à soutenir une production végétale, elle-
même conditionnant la vie des êtres vivants de niveaux trophiques supérieurs.  Lǯérosion des sols constitue donc à la fois un atout et une contrainte pour les activités humaines. Cǯest également un processus naturel et le fruit dǯeffets connexes aux activités 
humaines. Enfin, bien que locale, lǯérosion des sols représente un enjeu global car elle 
concerne une grande proportion de la surface du globe. En cela, lǯétude de lǯérosion des 
Introduction                                                                                                                Contexte général 
   
32 
sols constitue bien un point dǯentrée pertinent pour étudier les relations complexes qui 
nous relient à la nature.  
Cas des Alpes du Sud : Interaction entre érosion et activités humaines Ce travail de thèse est essentiellement lié à des aspects négatifs de lǯérosion des sols 
dans le cas de terrains ravinés des Alpes du Sud (Figure 4 A). Plus précisément, ce sont 
les conséquences négatives (e.g envasement des retenues hydroélectriques) (Figure 4 B) de cette érosion à lǯaval du bassin versant de la Durance qui ont stimulé les recherches 
sur la capacité de la végétation à restaurer ces terrains. En étudiant la restauration du 
couvert végétal sur ces terrains, je me suis également confrontée aux conséquences négatives de lǯérosion des sols sur leur fertilité, limitant fortement le développement dǯun couvert végétal pérenne et donc le succès de la restauration écologique de ces 
milieux. 
 
Figure 4 - L’érosion dans les Alpes 
du Sud de nos jours et ses 
conséquences négatives 
A – Paysage de badlands dans la partie 
amont du bassin versant de la 
Durance. Le développement de la 
végétation est difficile sur ces terrains 
instables. Source : Freddy Rey. 
B – Envasement dǯune retenue hydro-électrique à lǯaval de terrains érodés 
dans le bassin versant de la Durance. 
La photographie a été prise au 
moment de la vidange de la retenue et laisse ainsi apparaitre lǯimportante quantité de sédiments qui sǯy est 
accumulée. Source : Freddy Rey.  
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CONCILIER L’HOMME ET LA NATURE 
Après avoir replacé mon travail de thèse au sein de questionnements généraux sur les relations de lǯhomme à la nature dǯune part, puis de lǯhomme au processus dǯérosion des sols dǯautre part, jǯai choisi dǯaxer mes réflexions sur la question de lǯaction. Cette 
question est particulièrement importante pour comprendre le contexte dans lequel sǯinscrivent mes travaux car au cours de cette thèse je me suis essentiellement intéressée à des milieux qui ont fait lǯobjet de travaux de restauration et dǯingénierie écologique, par lesquels lǯhomme a exercé une action volontaire sur le milieu. La compréhension du fonctionnement de ces milieux nǯest donc pas possible sans considérer lǯeffet de lǯaction de lǯhomme sur la nature, en plus des dynamiques 
écologiques classiques.  En particulier, je me suis demandé comment les liens qui unissent lǯhomme et la nature se traduisent en termes dǯactivités humaines, en me focalisant essentiellement sur celles visant à ȋréȌconcilier lǯhomme et la nature. En premier lieu, jǯai abordé cette question de manière globale en mǯappuyant essentiellement sur des réflexions éthiques existantes que jǯai trouvées éclairantes. Je me suis ainsi particulièrement intéressée à lǯingénierie et 
à la restauration écologique, qui sont les principaux domaines dǯactivités liés à cette 
thèse. Puis, en me basant sur des éléments historiques et géographiques, jǯai approfondi 
cette question dans le cas spécifique de lǯaction de lǯhomme sur les processus érosifs. A 
ce sujet, jǯai dǯabord mis en avant quelques initiatives menées à lǯéchelle globale puis je 
me suis concentrée sur celles menées dans les Alpes du Sud, où ce travail de thèse sǯest 
déroulé.  
i. L’homme a une influence sur le tissu vivant de la planète à l’échelle du 
globe   
De par ses activités, lǯhomme joue un rôle important dans les processus naturels. Ceci nǯest néanmoins pas spécifique à lǯespèce humaine. En effet, tous les individus vivants, 
quelle que soit leur espèce, nǯexistent que par les échanges quǯils entretiennent avec le 
milieu, pour se nourrir, se reproduire, former un habitat qui leur est favorable, etc. Par 
exemple, les espèces dites « ingénieurs » illustrent bien le rôle que des espèces peuvent 
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avoir dans la détermination des habitats. Ces espèces ont pour particularité de modifier 
le milieu où elles vivent par leurs activités (Wright et al. 2002). Ainsi les castors, en créant des seuils le long des cours dǯeau, créent des milieux o‘ lǯécoulement des eaux est 
moindre, influençant ainsi la nature des espèces qui peuplent ces milieux. Les vers de 
terres sont également considérés comme des espèces ingénieurs ayant un rôle clé dans 
la structuration des sols (Lavelle 2002). Au-delà de ces cas emblématiques, tout être 
vivant influence et est influencé par son milieu ne serait-ce que pour se nourrir. Lǯhomme, faisant partie intégrante de la nature en tant quǯespèce animale, joue ainsi un rôle important dans les flux de matière et dǯénergie des milieux quǯil peuple, et ce, 
depuis son apparition sur la Terre.  
Néanmoins, alors que lǯon accepte bien volontiers que lǯinfluence de lǯhomme 
préhistorique de type chasseur-cueilleur, sur son milieu, puisse être comparée à lǯinfluence que des animaux sauvages ont sur leur milieux et que ceci puisse être 
considéré comme des interactions « naturelles », il est plus délicat de défendre le fait que lǯinfluence que lǯhomme « moderne » a sur son milieu, en construisant des 
mégalopoles telles que Londres ou Pékin, fasse partie dǯinteractions « naturelles ». De même, lǯinfluence que les forestiers ont en effectuant des trouées forestières pour créer 
des clairières et ainsi favoriser la régénération et la diversité de la forêt nǯest pas 
comparable avec celle que lǯon peut avoir sur le milieu en effectuant des coupes à blanc 
et en remplaçant les forêts par des plantations dǯarbres à courtes rotations. Dès lors, 
comment distinguer la part relative des activités humaines qui peuvent être considérées comme relevant dǯinteractions « naturelles » telles que les espèces entretiennent 
communément avec leur milieu, de celles sortant de ce cadre et pouvant être qualifiées dǯanthropiques ? Où placer la limite ? Cette question renvoie au débat de la distinction 
entre nature et culture, quǯil nǯest certainement pas possible de clore.  
On peut néanmoins suggérer que le degré dǯinfluence des activités humaines sur les 
processus naturels est un facteur clé pour apporter des éléments de réponse à cette 
question. Ce degré dǯinfluence peut être relié à deux points majeurs : la taille de la 
population humaine et la capacité de lǯhomme à agir et à transformer son milieu. Ces deux paramètres ont fortement évolué durant la dernière décennie. En effet, lǯespèce 
humaine a vu sa population fortement augmenter (multipliée par 4,5 depuis 1900) à 
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lǯéchelle globale, ce qui a mécaniquement conduit à une augmentation de lǯinfluence de lǯhomme sur son milieu. Lǯaugmentation de la population humaine nǯest pas la seule 
raison de lǯaugmentation de lǯempreinte de lǯhomme sur la nature. La dernière décennie a également été celle de lǯessor de lǯindustrie, particulièrement dans les pays 
occidentaux. Cette ère a été permise par le développement de la thermodynamique dans 
une grande partie des activités humaines. Ainsi, la conception de moteurs 
thermodynamiques, permettant dǯaccélérer le transport de personnes et de 
marchandises (organismes vivants et matériaux inertes), la production à grande échelle de biens manufacturés ou encore le développement de la construction dǯinfrastructures, 
ont permis de décupler lǯinfluence de lǯhomme sur les flux de matière et dǯénergie et ce, à lǯéchelle de la planète. Ceci nǯa été rendu possible que par une formidable augmentation de la disponibilité en énergie, de par lǯutilisation dǯénergies fossiles comme le charbon, le 
gaz et le pétrole (Dukes 2003). Ceci nous place dans une situation inédite, o‘ lǯhomme 
devient capable à l’échelle globale de modifier les mailles du tissu vivant auquel il appartient et ce, à la fois pour son bien, comme le montre lǯaugmentation générale du 
niveau de vie, particulièrement dans les pays occidentaux, mais également en jouant en 
sa défaveur, comme le montrent les effets dramatiques des polluants et dǯautres 
dérèglements environnementaux sur les populations humaines (Tie & Cao 2009). Ce qui est particulièrement marquant cǯest que ces enjeux concernent aujourdǯhui lǯéchelle globale. En effet, que lǯhomme puisse influencer son milieu et ainsi causer son déclin nǯest pas nouveau, comme le rappelle Jared Diamond en étudiant lǯextinction des habitants de lǯIle de Pâques (Diamond 2006). Mais que cela puisse prendre une ampleur 
globale est inédit.  La prise de conscience du fait que lǯhomme peut modifier le tissu vivant de la planète dǯune telle manière et avec une telle ampleur quǯil en devient une menace pour sa 
propre espèce est à la base de la remise en question, par certains, du modèle de 
développement humain actuel. De nombreux et divers facteurs ont permis ce réveil des consciences. De manière remarquable, lǯavènement de la théorie de lǯévolution de 
Darwin au XIXème siècle a permis de changer définitivement la vision fixiste que lǯhomme avait de la nature en une vision dynamique o‘ rien nǯest figé et o‘ les espèces sont perpétuellement en train dǯévoluer sous lǯinfluence des interactions quǯelles 
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entretiennent entre elles mais également avec leur milieu. Cette nouvelle conception du vivant met en avant le fait que la nature telle que nous la percevons nǯest pas éternelle, quǯelle peut changer, et que ces changements peuvent aussi toucher lǯespèce humaine, 
de manière positive ou négative.   
ii. Un débat éthique : biocentrisme, anthropocentrisme et écocentrisme 
Face au constat que lǯhomme est aujourdǯhui en train de modifier les mailles du tissu vivant auquel il appartient jusquǯau point de pouvoir constituer une menace pour sa 
propre espèce, la relation et la place de lǯhomme à la nature sont intensément 
questionnées depuis le début du XXème siècle. Ces discussions sǯancrent dans une 
réflexion éthique des liens qui nous unissent au tissu vivant de la planète. Trois 
positions éthiques sont classiquement mises en avant : le biocentrisme, lǯanthropocentrisme et lǯécocentrisme (Blondel 2012). Jǯai ici cherché à non seulement 
présenter brièvement ces positionnements éthiques mais surtout à les relier à divers types dǯactivités humaines en lien avec la nature, particulièrement la restauration et lǯingénierie écologique qui sont indissociables de mon travail de thèse.  
Biocentrisme 
Les biocentristes partent du principe que tous les êtres vivants ont la même valeur 
intrinsèque (Figure 5). Lǯhomme nǯest alors pas considéré comme ontologiquement supérieur aux autres espèces. Bien quǯéloigné de la pensée dominante occidentale de ces 
derniers siècles, ce positionnement philosophique nǯest pas nouveau et avait déjà été 
suggéré dans le Traité des Parties des animaux par Aristote (né en -384 et mort en -322 
av J-C) qui soulignait quǯ« En toutes les parties de la Nature il y a des merveilles » . Dans ce cas, lǯhomme fait partie de la nature et nǯen est nullement la finalité ou lǯaboutissement. 
Ce positionnement éthique fut celui soutenu par John Muir (1838-1914), qui fut à lǯorigine dǯune des principales organisations de préservation de la nature aux États-Unis, le Sierra Club. )l considérait la nature comme un temple o‘ lǯhomme peut se recueillir et 
il œuvra pour la création de parcs naturels (tels que celui de Yosemite) construits sur lǯidée que lǯimpact de lǯhomme doit être le plus réduit possible pour conserver une 
nature « vierge », source dǯinspiration contemplative pour lǯhomme.  
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On peut considérer que cǯest cette position éthique qui a par la suite amené au courant 
de la Deep Ecology, né dans les années ͳͻ͹Ͳ sous lǯimpulsion du philosophe norvégien 
Arne Næss (1912-2009). Ce courant base ses réflexions sur une métaphore comparant la 
terre à un organisme. Lǯhomme ne serait alors quǯune partie de cet organisme et sǯil crée 
des dysfonctionnements, cǯest alors la santé de tout cet ensemble vivant interconnecté, y 
compris lui-même, quǯil menace. En se bornant à cette idée initiale, il est discutable de 
savoir si celle-ci sǯinscrit réellement dans une logique biocentriste car cǯest plutôt lǯintégrité du tissu vivant incluant lǯhomme qui est visée et non uniquement la nature. 
Néanmoins, certains activistes de ce mouvement ont depuis pris une tournure radicale 
en nǯhésitant pas à défendre la nature au détriment de lǯhomme, en prônant par exemple 
une régulation autoritariste de la démographie humaine. Cette dérive est sans aucun 
doute liée à un positionnement biocentriste. Mis à part cette dérive autoritariste qui 
reste marginale, lǯidée générale associée à cette position éthique est quǯil est important de protéger la nature, qui nǯest pas là pour servir lǯhomme mais qui existe simplement 
par elle-même et pour elle-même (Figure 5).   En termes dǯaction, ce positionnement philosophique est essentiellement lié à des 
activités de protection de la nature, particulièrement la nature dite « sauvage » ȋwildernessȌ. Lǯengagement, souvent militant, des personnes relevant de ce 
positionnement philosophique, tel que bon nombre de naturalistes, a permis la création 
de nombreuses zones protégées, qui jouent un rôle prépondérant dans la préservation 
de la nature (Figure 5). Toutefois, cette position éthique est généralement accusée de 
remettre radicalement en cause la place de lǯhomme dans la nature, ce qui pour beaucoup nǯest pas acceptable. Ce positionnement éthique est également fréquemment 
critiqué pour sa  vision très (trop) romantique de la nature, jugée en déphasage avec les 
enjeux du monde actuel.  
Anthropocentrisme A lǯopposé du gradient éthique se trouvent les anthropocentristes. Ceux-ci se placent 
dans la lignée de philosophes tels que Protagoras (né vers -490 et mort vers -420 av J-C) 
ou Descartes (1596-1650Ȍ, à lǯorigine de la pensée occidentale en ce qui concerne les 
liens entre lǯhomme et la nature. Pour Protagoras, « L’homme est la mesure de toute 
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chose ». Pour Descartes, il existe une scission fondamentale entre le corps, dont tous les êtres vivants sont dotés et lǯesprit, qui est le propre de lǯhomme (Descartes 1641). Cette pensée amena à concevoir non seulement lǯanimal mais plus généralement le monde qui nous entoure comme une machine, que lǯhomme se doit de dominer. Lǯhomme est dans 
ce cas considéré comme ontologiquement supérieur au reste du vivant. La nature est 
perçue comme un ensemble de ressources à exploiter (Figure 5).  
 
Figure 5 - Activités humaines et éthique de la nature  Une classification de diverses activités humaines visant à ȋréȌconcilier lǯhomme et la nature est 
présentée selon leur appartenance à trois principaux positionnements éthiques décrivant les 
relations homme-nature.  
 
Cette conception des relations homme-nature fut au XXème siècle à la base de lǯaction de 
forestiers nord-américains tel que Gifford Pinchot (1865-ͳͻͶ͸Ȍ qui œuvra pour une 
gestion durable des forêts dans le but de produire un maximum de ressources forestières et de les exploiter au mieux pour en faire bénéficier lǯhomme. Dǯaprès lui, il nǯy avait dǯailleurs sur terre « que des hommes et des ressources ». Cǯest essentiellement 
cette vision utilitaire de la nature qui domine dans lǯaction des Nations Unies pour lǯenvironnement. En effet, le célèbre rapport du Millennium Ecosystem Assessment ambitionne de lister les biens et services que la nature procure à lǯhomme (Millennium 
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sur la nature en tant que telle mais plutôt sur la biodiversité, ce qui peut sembler anodin 
mais qui constitue en réalité une différence significative. Ce terme émergea en 1986 lors dǯun colloque et son « acte de naissance » fut rédigé en 1988 lors de la publication des 
actes du colloque, sous la direction dǯEdward O. Wilson. Ce terme présente un triple avantage. Premièrement, par un seul mot, il désigne lǯensemble de la diversité du vivant 
et non pas uniquement celle des espèces. Deuxièmement, il porte en lui une dimension 
sociétale que résume bien Virginie Maris : « La biodiversité nǯest pas une propriété du monde qui nous entoure sur laquelle nous nǯaurions pas dǯinfluence ; cǯest un problème 
qui se pose à nous » (Maris 2012). Dernièrement, ce terme permet de sortir du débat 
trop souvent stérilisant entre nature et culture. En effet, en se focalisant sur la 
biodiversité et en la plaçant à la fois comme principe fondateur du fonctionnement des écosystèmes et comme principe de gouvernance, cela permet dǯappréhender les liens qui unissent lǯhomme au tissu vivant de la planète sans avoir besoin de se demander sǯils relèvent ou pas dǯinteractions « naturelles ». Lǯidée générale associée au positionnement 
éthique anthropocentriste est que la nature est précieuse car elle soutient la vie humaine en pourvoyant lǯhomme de biens et de services (Figure 5). La valeur intrinsèque dǯexistence de la nature nǯest ici pas considérée comme un principe premier. Cǯest plutôt la valeur dǯusage de la nature qui est mise en avant.  En termes dǯactions, cette position philosophique est aussi bien associée à des actions de 
protection que de gestion raisonnée de la nature, mais toujours dans le but de servir lǯhomme, même indirectement ȋFigure 5). Ce positionnement est également fortement présent de nos jours car il est à la base dǯactivités reliées au concept de service écosystémique. Ce dernier a permis de stimuler lǯaction dǯacteurs publics et privés par la 
prise en compte des impacts de leurs activités sur la nature pour les redéfinir de 
manière plus durable. Cette notion de service a ainsi eu le mérite de faire sortir la préoccupation liée à la gestion de la nature dǯun cercle essentiellement naturaliste, ou en tout cas fortement sensibilisé à la beauté de la nature, vers un panel dǯacteurs publics et privés. Depuis une dizaine dǯannées, le concept de services occupe donc le devant de la 
scène et a permis non seulement une sensibilisation, à un public élargi, des enjeux liés au 
bon fonctionnement des écosystèmes, mais également de stimuler des actions de divers types ȋprotection de bassins versants et de sources dǯalimentation en eau potable, 
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restauration de zones humides limitant lǯampleur des inondations, etc) pour réconcilier lǯhomme et la nature (Bureau 2010). La notion de service a par ailleurs percolé dans dǯautres disciplines telle que lǯéconomie. Cela a permis de produire des outils 
économiques nécessaires aux entreprises pour utiliser cette notion de service et ainsi 
redéfinir les modalités de leurs activités vers une meilleure prise en compte des externalités négatives sur lǯenvironnement (Houdet et al. 2009).  Malgré ces avantages notables, la notion de service est le sujet dǯimportantes controverses, tout particulièrement lorsquǯil sǯagit de les monétariser (Teyssèdre 2010). La 
marchandisation des services est ainsi accusée de conduire à « marchander » la planète. 
De plus, cette notion semble parfois enfermer les initiatives liées à la conciliation entre lǯhomme et la nature dans un schéma unique. Selon certains, les services écosystémiques ont donc permis dǯouvrir les yeux de nombreuses personnes mais peuvent aujourdǯhui  constituer un risque dǯaveuglement (Norgaard 2010).  
Écocentrisme 
A mi-chemin entre biocentrisme et anthropocentrisme se trouvent les écocentristes. 
Ceux-ci nǯattribuent de supériorité ontologique ni à lǯhomme ni à la nature. )ls 
considèrent que la communauté biotique, en tant que système complexe constitué dǯêtres vivants humains et non-humains, est lǯentité qui mérite le plus dǯêtre conservée 
(Figure 5). En accordant ainsi à la communauté biotique une valeur qui transcende celle 
des individus, cela permet de sortir du débat, certes intéressant mais souvent limitant, 
entre biocentristes et anthropocentristes. Pour beaucoup, ce positionnement est en effet le plus juste qui puisse exister car il ne prône ni la suprématie de lǯhomme ni la remise 
en cause radicale de la place quǯil occupe dans la nature (Callicot 1989). Lǯhomme est 
donc dans ce cas un être vivant qui mérite le respect, tout autant que les autres êtres 
vivants non-humains, qui composent avec lui la communauté biotique.  En termes dǯaction, cette position philosophique est associée à plusieurs domaines dǯactivités ȋgénéralement reliés à des champs scientifiques en émergence) qui 
présentent une vision systémique de la relation homme-nature. Ainsi a-t-on vu émerger, depuis une cinquantaine dǯannées, des domaines dǯactivités nouveaux tels que lǯingénierie écologique, lǯécologie industrielle ou encore lǯécologie territoriale, ou de 
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manière plus ancienne la restauration écologique. Lǯingénierie écologique est classiquement définie comme la conception dǯécosystèmes durables qui intègrent la 
société humaine et son environnement naturel, pour le bénéfice de ces deux parties 
(Mitsch & Jorgensen 2004). Cette définition fait lǯobjet de débats et il en existe plusieurs autres. Néanmoins, cǯest celle qui est le plus couramment utilisée. Lǯécologie industrielle 
propose de considérer le système industriel comme un cas particulier dǯun écosystème dans lequel les flux de matière et dǯénergie doivent être optimisés. Lǯécologie territoriale considère quant à elle le territoire comme un écosystème et tente dǯoptimiser des flux de matière et dǯénergie qui caractérisent son « métabolisme ». Un autre domaine dǯactivité relié à ce positionnement est la restauration écologique. Ce champ dǯactivité est 
relativement plus ancien et plus largement développé (Clewell and Aronson 2010). Il y a plus dǯun siècle dans le Sud de lǯEurope, il était en effet déjà question de restauration 
lorsque des forestiers tentèrent de replanter des forêts méditerranéennes et de 
développer une gestion raisonnée et durable de celles-ci afin de lutter contre lǯérosion 
des sols (Vallauri et al. 2002). Depuis, le terme de restauration écologique a évolué et 
renvoie à de nombreuses activités. La restauration écologique est le travail par lequel on accompagne et facilite le rétablissement dǯun écosystème qui a été dégradé, endommagé 
ou détruit (SER 2004). La restauration cristallise actuellement de forts enjeux car ce champ dǯactivités est vu comme une possibilité de retrouver la fonctionnalité des 
nombreux systèmes naturels qui ont été dégradés. Par exemple, dans le cas de la 
dégradation des sols, la restauration occupe le devant de la scène et est à la base de lǯobjectif dǯun bilan neutre entre dégradation et restauration (UNCCD 2012). La 
restauration écologique vise donc à « réparer » les écosystèmes détériorés par lǯhomme, 
pour le bénéfice de la nature et de lǯhomme.  
Ces domaines dǯactivités, associés au positionnement éthique écocentré, ont en commun dǯintégrer lǯhomme à la nature dans un fonctionnement cyclique ȋFigure 5). Les activités 
humaines, tout comme les processus naturels sont ainsi vus comme des cycles de 
matière et dǯénergie. Cette intégration des activités humaines dans un cycle liant lǯhomme et la nature sépare fondamentalement ces nouveaux domaines dǯactivités du 
modèle dominant occidental, basé sur un raisonnement linéaire comme dans une chaine 
de production (Xuan Thuan 1998). Dans cette conception cyclique des activités 
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humaines et particulièrement dans lǯingénierie écologique, lǯécologie industrielle et lǯécologie territoriale, la notion de déchet tend ainsi à disparaitre. En cela, ces nouveaux types dǯactivités se rapprochent du fonctionnement des systèmes naturels, o‘ la notion de déchet nǯexiste pas non plus (Lal 2012). En effet, dans la nature les flux de matière et dǯénergie sont tous imbriqués dans des cycles, comme le sont par exemple les flux de 
carbone et de nutriments dans des écosystèmes notamment forestiers. Au contraire, la vision classique des activités humaines de lǯère occidentale moderne se situe le long dǯune ligne allant de matières premières vers un produit et donnant lieu à la production 
connexe et non souhaitée de pollutions ou de déchets. Cette conception linéaire des 
activités humaines est liée à la forte importance de la thermodynamique dans nos sociétés occidentales depuis lǯavènement de lǯère industrielle (Xuan Thuan 1998). 
Effectivement, la majeure partie des activités humaines repose actuellement sur lǯutilisation de processus thermodynamiques, associés à une conception linéaire du 
temps. Le moteur à réaction en est lǯexemple le plus emblématique. En effet, lǯessence utilisée dans les moteurs est brulée pour produire de lǯénergie et ainsi transformée en divers produits. La réaction inverse nǯest ȋmalheureusement !) pas possible.  Chauffés, 
les aliments cuisent et ne peuvent en aucun cas retourner à lǯétat cru. Ces quelques 
exemples illustrent cette notion linéaire du temps dans les processus 
thermodynamiques. Bien que cette différence de conception du temps linéaire ou 
cyclique puisse sembler anodine, elle participe fortement à la conception que lǯhomme a, non seulement de la nature, mais également de sa place dans la nature. Si lǯhomme a un 
temps linéaire et que la nature a un temps cyclique, alors on comprend quǯil existe a 
priori une rupture fondamentale entre lǯhomme et la nature. Si lǯhomme partage avec la nature une conception cyclique du temps, alors ils font dǯemblée partie ensemble dǯun 
système qui les engage conjointement. Cette différence de conception du temps associée à lǯhomme ou à la nature participe sans nul doute au constat actuel que « lǯhomme sǯéloigne de la nature ».  Lǯingénierie écologie, lǯécologie industrielle et lǯécologie territoriale ont pour ambition de réconcilier lǯhomme et la nature en remplaçant les principes de la thermodynamique 
qui prévalent actuellement dans les activités humaines par des principes écologiques 
basés sur une notion cyclique du temps. « )l ne sǯagit pas de réduire la voilure, il sǯagit 
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bien de changer de cap » (Maris 2012). Ces champs dǯactivités visent en effet à aller plus 
loin que les efforts déjà existants visant à recycler les déchets dǯactivités anthropiques, 
bien souvent basés sur une démarche « end of pipe » qui est critiquée pour son coût, son faible potentiel dǯamélioration significative, son caractère non-anticipé et ses potentiels 
effets pervers qui pourraient stimuler lǯindustrie classique polluante sous prétexte que lǯon possède des techniques ȋtout aussi coûteuses écologiquement parlant) pour réduire les effets néfastes de ses déchets. Lǯingénierie écologique est dǯailleurs placée, par un 
rapport des Nations Unies, au huitième rang des concepts novateurs qui pourraient 
guider le développement du XXIème siècle (Glenn and Gordon 1998). 
iii. L’ingénierie écologique et la restauration écologique 
Après avoir détaillé comment divers positionnements éthiques des liens entre lǯhomme 
et la nature peuvent constituer un cadre pour mieux comprendre les motivations sous-
jacentes aux activités visant à ȋréȌconcilier lǯhomme et la nature, jǯai choisi de me 
concentrer plus particulièrement sur deux domaines dǯactivités : la restauration écologique et lǯingénierie écologique. Ces deux domaines sont fortement impliqués dans 
le cadre opérationnel lié à ce travail de thèse. Ils sont assez proches mais présentent 
néanmoins un certain nombre de différences. Afin dǮexpliciter clairement leurs contours et particularités, jǯai choisi de les comparer à trois autres domaines dǯactivités : lǯécologie territoriale, lǯécologie industrielle et enfin, lǯingénierie « classique ».  
Echelles spatio-temporelles Lǯingénierie écologique, lǯécologie territoriale et lǯécologie industrielle sont des activités en émergence visant toutes trois à concilier lǯhomme et la nature en adoptant une 
position éthique écocentrée. Elles diffèrent cependant sur plusieurs points. 
Premièrement, elles ne se focalisent pas sur les mêmes objets, ni par conséquent sur les 
mêmes échelles spatio-temporelles. Alors que lǯingénierie écologique se concentre 
essentiellement sur les écosystèmes (plus ou moins anthropisés mais conservant une 
dynamique propre), lǯécologie territoriale et lǯécologie industrielle se focalisent 
respectivement sur des territoires et des usines, qui sont des systèmes à forte 
dominance anthropique, ne possédant pas de dynamique propre (Figure 6). Ces différences spatiales en termes dǯobjets considérés par ces divers champs dǯactivités 
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sont associées à des différences en termes dǯéchelles temporelles. Dans le cas de lǯingénierie écologique, le but est que les écosystèmes soient fonctionnels et résilients 
sur le long terme, i.e de quelques années à la centaine dǯannées. Au contraire, concernant lǯécologie territoriale et industrielle, lǯidée est dǯorganiser des activités humaines en sǯinspirant du fonctionnement des écosystèmes (Erkman 2004). Les activités humaines à lǯéchelle des territoires sont liées à lǯaction politique et sociale des populations et sont donc généralement de lǯordre de la dizaine dǯannées. En ce qui concerne le fonctionnement des usines, lǯéchelle de temps de ces structures est variable mais la dizaine dǯannées semble également la plus pertinente car reliée à leur durée de vie 
moyenne.  
Le rôle de l’auto-organisation Un autre point qui distingue fondamentalement lǯingénierie écologique de lǯécologie industrielle et territoriale concerne les rôles de lǯauto-organisation, du hasard et de la complexité. Alors quǯils sont à la base du raisonnement en ingénierie écologique (Odum 
and Jørgensen 1989, Allen et al. 2003), ces concepts sont quasi absents dans ces deux autres domaines dǯactivités (Figure 6). Lǯauto-organisation a été définie pour la 
première fois par Emmanuel Kant (1724-1804) qui décrivit les systèmes naturels 
comme étant déterminés par leur propre dynamique interne, elle-même influençant et étant influencée par lǯorganisation de ces systèmes, sans quǯaucune force extérieure nǯexerce le rôle de concepteur de ces systèmes. Lǯauto-organisation est dépendante de la 
contingence des évènements, i.e. du hasard et de la complexité des systèmes. La 
complexité est elle-même définie par la présence de propriétés émergentes dans un système lors du passage dǯun niveau dǯorganisation au niveau supérieur. Fox Keller 
(2005) souligne que les systèmes vivants sont en effet caractérisés par leurs propriétés dǯauto-organisation qui, dǯaprès elle, permet de les distinguer des machines. Dans le cas de lǯingénierie écologique, lǯidée est de « faire travailler la nature » en tirant partie des propriétés dǯauto-organisation du vivant et donc dǯimpulser des dynamiques pour faire 
évoluer les écosystèmes vers des états fonctionnels et résilients. Les propriétés dǯauto-
organisation du vivant impliquent une certaine labilité des systèmes utilisés en 
ingénierie écologique et donc une relativement faible maîtrise de ces systèmes. Ce 
caractère changeant des « briques » vivantes utilisées en ingénierie écologique implique 
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que les objectifs de cette ingénierie soient flexibles jusquǯau point de modifier fortement lǯobjectif initial du projet dǯingénierie. En pratiquant ce type dǯingénierie, lǯhomme 
accepte ainsi de réduire sa part de maîtrise dans le projet dǯingénierie, en considérant 
que la contingence des évènements ainsi que la complexité des systèmes écologiques 
« savent » mieux que lui comment sǯy prendre pour permettre aux écosystèmes dǯévoluer vers des états fonctionnels et résilients. Dans ce cas, le hasard a donc un rôle positif à jouer dans le processus. Ce type de raisonnement va totalement à lǯencontre de lǯingénierie classique, pour laquelle la stabilité des composants impliqués dans le travail de lǯingénieur est un point essentiel (Allen et al. 2003). De plus, bien quǯune certaine flexibilité soit tolérée, lǯingénierie classique nǯest considérée comme réussie que si lǯobjectif initial est rempli tel quǯil était initialement défini. Par ailleurs, quand bien 
même le rôle du hasard a été partiellement réhabilité par Turing (1912-ͳͻͷͶȌ lorsquǯil 
montra que des algorithmes intégrant une composante aléatoire peuvent permettre de gagner fortement en performance dans le but dǯaboutir plus aisément à un objectif 
prédéfini, le hasard nǯest généralement pas bien vu par les ingénieurs qui le perçoivent 
comme un risque. En conclusion, lǯingénierie écologique nǯest pas dépourvue dǯobjectif, 
celui-ci est simplement changeant par définition et cǯest lǯadaptabilité du système qui est 
plus mise en avant que la conformité à lǯobjectif fixé en début de projet.  
 Afin dǯillustrer les différences entre lǯingénierie écologique et lǯingénierie classique, un exemple mis en avant est celui de la construction de plans dǯeau pour la baignade. Une démarche dǯingénierie classique identifierait un objectif : celui de permettre la baignade, et mettrait en œuvre des travaux pour arriver à satisfaire cet objectif. Ainsi, classiquement, cela donnerait lieu à la construction dǯune piscine, dont les paramètres 
physico-chimiques seraient régulés par des produits chimiques et dont les contours 
physiques seraient définis par une structure en béton. Lǯavantage de cette stratégie est de disposer dǯune grande probabilité que lǯobjectif soit atteint rapidement. Lǯinconvénient est que cette technique utilise beaucoup dǯénergie et est génératrice de déchets. Dans le cas o‘ une démarche dǯingénierie écologique est adoptée, alors lǯidée est dǯidentifier quel est lǯobjectif de ce projet pour lǯhomme et en quoi la nature peut 
bénéficier de ce projet et non en subir les conséquences. 




Figure 6 - Tableau récapitulatif des approches sous-jaĐentes à la ƌestauƌation éĐologiƋue et l’ingénieƌie éĐologiƋue. Afin de présenter clairement les 
paƌtiĐulaƌitĠs de Đes Đhaŵps d’aĐtivitĠs, Đeuǆ-ci sont comparés à tƌois autƌes doŵaiŶes d’aĐtivitĠs : l’ĠĐologie teƌƌitoƌiale et iŶdustƌielle d’uŶe paƌt et 
l’iŶgĠŶieƌie ĐlassiƋue d’autƌe paƌt. Les eŶtitĠs pƌises eŶ Đoŵpte pouƌ Đoŵpaƌeƌ Đes doŵaiŶes d’aĐtivitĠs soŶt listĠes à gauĐhe. L’eŶĐadƌĠ du ďas pƌĠseŶte 
comment la ƌestauƌatioŶ ĠĐologiƋue et l’iŶgĠŶieƌie ĠĐologiƋue oŶt ĠtĠ solliĐitĠes daŶs le Đas de la ƌestauƌatioŶ des teƌƌaiŶs ĠƌodĠs des Alpes du Sud, sur 
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La création dǯun milieu aquatique, permettant à la fois la baignade mais aussi le développement dǯorganismes vivants, qui réguleront eux-mêmes la qualité des eaux 
serait alors la stratégie privilégiée. Avant de pouvoir initier ce projet, des connaissances 
écologiques sur les dynamiques des milieux aquatiques sont requises. De plus, on imagine bien que la régulation de la qualité de lǯeau peut être plus chaotique dans ce cas que dans le cas dǯun contrôle par des produits chimiques. Lǯinconvénient de cette démarche est donc que lǯobjectif de baignade a une plus faible probabilité dǯêtre satisfaite en permanence. Lǯavantage est que son fonctionnement ne produit pas de 
déchets particuliers du fait quǯil soit construit avec un apport minimal dǯénergie et quǯil 
soit auto-entretenu. Enfin, il favorise le développement dǯorganismes vivants non-
humains en leur créant un habitat viable. Ces deux démarches présentent donc des 
avantages et des inconvénients, dont la perception dépend fortement du positionnement 
éthique des personnes qui sont amenées à développer de tels projets.  
Dans le cas de lǯécologie territoriale et industrielle, les « briques » utilisées dans ces activités sont essentiellement anthropiques et ne présentent pas de propriétés dǯauto-
organisation. En effet, ce sont des activités telles que la construction de bâtiments dans 
le cas de lǯécologie territoriale (Duret et al. 2007) ou alors la production de produits 
manufacturés telles que des denrées alimentaires (Erkman 2004) dans le cas de lǯécologie industrielle. Le rôle de lǯauto-organisation est donc réduit, voire nul dans la 
conception de projets dǯécologie territoriale ou industrielle. En cela, ces activités se 
rapprochent plus de la logique sous-jacente à lǯingénierie classique, o‘ la prédictibilité 
des performances des activités est plus élevée et peuvent ainsi potentiellement bénéficier dǯune plus grande acceptabilité parmi la population et les décideurs.   
La question de l’apport énergétique Enfin, lǯimportance des flux dǯénergie et de leur optimisation est importante autant pour lǯingénierie écologique que pour lǯécologie industrielle et territoriale. Cette sensibilité 
est certainement liée au constat, souligné par différentes études, que nous sommes en train de passer un pic énergétique et que lǯénergie, dont la disponibilité a fortement 
augmentée au cours du dernier siècle, pourrait suivre une courbe descendante durant le 
siècle prochain (Clugston 2007). Lǯenjeu énergétique nǯest cependant pas considéré de la 
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même manière dans ces différentes activités (Figure 6). Lǯingénierie écologique met en avant lǯutilisation de lǯénergie « naturelle » des systèmes (Mitsch 2012). Ainsi, lǯingénieur écologue tend à avoir une action minimale énergétiquement parlant sur les systèmes écologiques mais suffisante pour initier et orienter une dynamique dǯauto-
organisation qui a pour but de mener lǯécosystème vers un état fonctionnel, bénéfique pour lǯhomme et la nature (Odum 1962). Cǯest ensuite lǯénergie de lǯécosystème lui-
même qui va permettre de mener à bien le projet.  Dans le cas de lǯécologie territoriale et industrielle, lǯidée est de limiter les pertes dǯénergie en imaginant des systèmes intégrés o‘ les produits dǯune activité constituent une source de matière et dǯénergie pour dǯautres activités. Par exemple, en faisant le 
constat que la ville de Lille produit 150 kt an-1 de matières excavées suite à des travaux 
de démolition et que cela représente 10 000 rotations de camions bennes (de 15 tonnes) pour les évacuer de la ville, alors que dǯaprès les entreprises de démolition, ͺͲ à ͻͲ % 
des matériaux issus du secteur de la démolition sont recyclés, le projet dǯécologie 
territoriale de cette ville a favorisé le recyclage local de ces matériaux, qui peuvent être 
utiles à des travaux de terrassement par exemple (Duret et al. 2007). Ceci permet une économie conséquente dǯénergie. Dans le cas de lǯécologie industrielle, le couplage dǯactivités permet également de réduire la consommation globale dǯénergie nécessaire au bon déroulement des activités industrielles qui composent lǯ« écosystème » industriel. Lǯexemple de la « symbiose » industrielle de Kalundborg au Danemark est sur ce point emblématique. Dans ce cas, une centrale électrique utilise de lǯeau pour 
refroidir ses réacteurs. Elle revend la vapeur dǯeau à la municipalité qui lǯutilise dans son 
réseau de chauffage domestique. Celle-ci revend ensuite lǯeau chaude à une ferme aquacole spécialisée dans lǯélevage de turbots (Erkman 2004). Ce couplage énergétique de diverses activités permet dǯoptimiser lǯutilisation de lǯénergie. On note cependant que lǯapport initial dǯénergie reste important et anthropique.  
La restauration écologique et l’ingénierie écologique Lǯingénierie écologique est souvent  également reliée et comparée à un autre domaine dǯactivité : la restauration écologique (Figure 6). La principale différence entre lǯingénierie écologique et la restauration est dǯune part que cette dernière a initialement 
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été définie de telle sorte quǯelle ambitionne de faire revenir lǯécosystème à un état 
antérieur à toute dégradation humaine (Clewell and Aronson 2010). Face à la difficulté 
de définir cet état dǯune part et de lǯatteindre en un temps raisonnable dǯautre part, cet 
objectif est généralement nuancé. On parle ainsi de réaffectation lorsquǯun écosystème a 
été re-végétalisé sans que lǯintégrité biotique du système soit retrouvée, ou de 
réhabilitation lorsque le système acquiert un nouvel état fonctionnel présentant une certaine intégrité biotique, mais qui reste différent de lǯétat de référence. La restauration 
à proprement parler est donc plus un cap quǯun réel objectif. Dǯautre part, la 
restauration écologique ne place pas comme principe fondateur le faible apport 
énergétique de lǯhomme au système écologique ȋFigure 6). En effet, la restauration peut nécessiter dǯimportants travaux qui requièrent lǯusage dǯengins mécaniques ou de 
matériaux non naturels sans que cela remette en cause le fait que ces travaux soient 
qualifiés de travaux de restauration écologique. Ainsi cette dernière peut nécessiter le 
remaniement des terrains via des pelleteuses, ou encore la construction dǯouvrages en 
béton, comme par exemple dans le cas de la restauration des zones dégradées par des 
torrents (Neboit 2010). La restauration écologique peut donc faire appel à lǯingénierie classique alors que lǯingénierie écologique cherche à sǯen écarter. Enfin, lǯingénierie 
écologique ne se concentre pas uniquement sur des activités de restauration et 
comprends des actions de conservation ou de gestion des milieux au sens large.  
Ces diverses activités, ingénierie écologique, restauration écologique, écologie 
territoriale et écologie industrielle ont toutes en commun dǯimiter des processus 
naturels. Cette particularité est caractéristique du bio-mimétisme (Benyus 1997). 
Cependant, le domaine dǯactivité de ce dernier est plus large. )l comprend lǯimitation non 
seulement de processus mais aussi plus simplement de matériaux ou de formes caractéristiques du vivant. Ainsi le velcro est un système dǯattache qui a été conçu par 
imitation des crochets de la bardane (Arctium minor), qui permettent aux graines de cette plante dǯêtre disséminées en étant transportées sur le dos dǯanimaux à poils sur lesquels ces crochets sǯagrippent. Dans ce cas, on retrouve bien lǯidée dǯimiter la nature mais aucune vision systémique nǯest associée à ce genre de raisonnement et on voit bien que ce genre dǯactivités ne vise pas à concilier lǯhomme et la nature.  
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En conclusion, lǯingénierie écologique et la restauration écologique sont deux domaines dǯactivités visant à concilier un fonctionnement durable des écosystèmes avec le bien-
être humain. Ces champs présentent tous deux une vision systémique de la relation 
homme-nature et une action essentiellement centrée sur lǯéchelle de lǯécosystème. Lǯingénierie écologique, relativement plus récente, fait un pas de plus vers la nature en 
développant des activités basées sur lǯauto-organisation et la complexité des systèmes écologiques ainsi que sur lǯapport minimal dǯénergie anthropique, là o‘ la restauration écologique peut sǯautoriser à utiliser le vivant comme un simple outil.  
La restauration et l’ingénierie écologique dans le cas des terrains érodés des Alpes du Sud Dans cette thèse, ces deux domaines dǯactivités ont été sollicités pour agir sur les 
terrains érodés des Alpes du Sud, dès le XIXème siècle en ce qui concerne la restauration 
écologique et à partir de ʹͲͲʹ pour ce qui est de lǯingénierie écologique. Alors que les 
travaux de restauration ont essentiellement visé à stabiliser directement les sols par plantation de Pins noirs dǯAutriche ȋPinus nigraȌ, les travaux dǯingénierie écologique ont 
cherché à stimuler la sédimentation dans le lit de ravines érodées, créant ainsi des zones favorables à lǯétablissement dǯun système sol-plante qui pourra durablement maitriser lǯérosion ȋFigure 6). Le cas dǯétude de cette thèse illustre ainsi bien le fait que lǯingénierie écologique consiste plus à « faire travailler la nature » sans forcément maitriser tous les paramètres, ici le type de végétation qui sǯinstalle, au lieu de rechercher à restaurer un état antérieur, dans ce cas marqué par la présence dǯarbres ou 
à utiliser le végétal comme un simple outil pour fixer les sols, via ses racines par 
exemple.  
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CONCILIER L’HOMME ET L’EROSION Après avoir abordé la question de lǯaction de lǯhomme sur la nature, ce paragraphe 
présente quelles sont les motivations qui poussent lǯhomme à avoir une action 
volontaire sur les processus érosifs. Il présente ensuite quelles sont les modalités dǯactions de lǯhomme sur ces processus. Ces deux aspects sont abordés de manière générale à lǯéchelle du globe dans un premier temps, puis dans le cas spécifique des 
Alpes du Sud, sur lequel cette thèse se concentre.  
iv. Constats et initiatives menés à l’échelle globale  Lǯérosion des sols est présente sur tous les continents. Son intensité est variable selon 
les zones géographiques (Walling 1987)(Figure 7). Elle dépend essentiellement du relief 
et du climat, avec des taux dǯérosion plus élevés au niveau des chaines de montagnes et 
des marges arides, caractérisées par des épisodes pluvieux brefs et intenses. Les facteurs 
anthropiques, tels que les pratiques culturales, le pastoralisme et la gestion forestière 
jouent également un rôle important dans les taux dǯérosion mais leur impact en terme quantitatif à lǯéchelle de la planète reste cependant modéré (Pech 1994, Gunnell 1997). 
Bien que relativement réduite en termes dǯimportance quantitative, lǯérosion des sols due à lǯactivité humaine entraîne des conséquences non négligeables sur les propriétés 
des sols, particulièrement les sols arables et donc sur les activités humaines. Chaque 
année, 24 milliards de tonnes de terres arables sont perdues à lǯéchelle du globe, ce qui 
représente environ 50 000 km2 de zones cultivables (équivalent à 1,2 fois la surface de 
la Suisse) et ce, essentiellement à cause de lǯérosion (PNUE 2007). Il est par ailleurs 
estimé que 115 millions d'hectares, soit 12 % de l'ensemble de la superficie de l'Europe, 
sont touchés par l'érosion due au ruissellement (Commission Européennes 2002) 
(Figure 8). Les conséquences de telles pertes sur la fertilité des sols ont largement été 
démontrées et quantifiées. Par exemple, dans lǯ)ndiana et le Missouri, la perte dǯun 
pouce de sol a été associée à une diminution des rendements de la culture de maïs de lǯordre de ͷ,͵ à ͺ,ͺ % (Neboit 2010). Dans un autre contexte, une enquête auprès de 
viticulteurs alsaciens a également montré que les frais relatifs à la remise en état des parcelles après un violent orage qui toucha cette zone en ͳͻ͹Ͳ sǯélevèrent en moyenne à ͵ͺͲ € ha-1 et pouvaient atteindre jusquǯà ͳͷͻͷ € ha-1 dans certains cas. Ainsi, un tiers de 
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la surface cultivable mondiale est en train de perdre la partie superficielle de ses sols 
sans que cela puisse être facilement réversible (Neboit 2010). Les sols qui se sont formés sur des échelles de temps géologiques sont donc en train dǯêtre perdus sur une 
échelle de temps humaine (Brown 2012), constituant un véritable frein pour les activités humaines, notamment lǯagriculture.  
 
 
Figure 7 - L’érosion des sols à l’échelle du globe. Les vitesses globales dǯérosion sont 
représentées sans distinction relative au type dǯérosion. La plus forte activité érosive se 
concentre dans les zones de montagne et les marges arides. Carte tirée de Neboit (2010), dǯaprès 
Walling (1987).  
 Lǯérosion est également un facteur clé impliqué dans la dégradation et la désertification, 
phénomène désignant le déclin irréversible ou la destruction du potentiel biologique des 
terres et de leur capacité à supporter ou à nourrir les populations (CSFD 2013). La 
différence entre la dégradation des terres et la désertification tient dans le fait que cette 
dernière affecte uniquement les terres arides (voire semi-arides). De plus, on souligne que lǯérosion nǯest quǯun élément parmi dǯautres ȋtels que la salinisation, la contamination ou encore lǯimperméabilisation) intervenant dans la dégradation des sols. 
Actuellement, la dégradation des sols et la désertification touchent plus de 1,5 milliards 
de personnes dans plus de 110 pays, dont 90% vivent dans des zones à faibles revenus 
(Commission Européenne 2012). Il est estimé que le coût mondial de la désertification 
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excède les 40 milliards de dollars (US) par an du fait de la perte de productivité des 
terres liée à ce phénomène (Commission Européenne 2012). A lǯéchelle de lǯEurope, la 
dégradation des sols observée entre 1990 et 2006 a mené à une perte de terres agricoles 
équivalente à la surface nécessaire pour produire 6,1 millions de tonnes de blé 
(Commission Européenne 2012). La désertification et la dégradation des sols sont donc 
des processus favorisés par lǯérosion et qui renforcent lǯeffet négatif de cette dernière 
sur la productivité des terres.  
 
Figure 8 - L’érosion hydrique 
des sols en Europe. Les 
couleurs indiquent des niveaux 
de pertes de sols en tonnes par 
hectare et par an. Carte tirée de 

















  Les principales causes dǯinterférence entre les activités humaines et les processus érosifs sont dues aux activités humaines qui touchent à lǯoccupation du sol : lǯagriculture, le pastoralisme, lǯexploitation des forêts et la construction de structures de transports ou dǯhabitations. Les dérèglements anthropiques des dynamiques érosives et 
sédimentaires ne sont pas nouveaux. Platon soulignait déjà dans le Critias en quoi la 
déforestation perturbait ces processus. 
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« Mais à cette époque ancienne, rien ne l’ayant entamée, la contrée avait pour montagnes 
des collines élevées, et ces plaines qu’on appelle maintenant les « Plaines-au-liège », elle les 
possédait, plaines d’une terre grasse ; elle avait sur ses montagnes de vastes forêts, dont 
l’existence nous est encore aujourd’hui clairement attestée, puisque ces montagnes, qui 
aujourd’hui ont seulement de quoi nourrir des abeilles, on amenait, en un temps qui n’est 
pas extrêmement lointain, des arbres coupés pour en faire la charpente des plus grands 
édifices, et que ces toitures sont encore bien intactes. […] De plus, il va sans dire que l’eau 
qui, chaque année, tombait du ciel pour féconder le pâturage, ne la laissait pas perdre 
comme aujourd’hui, abandonnant ainsi la terre toute nue pour aller se déverser dans la 
mer ; au contraire, comme le sol en contenait en abondance et qu’il la recueillait en son 
sein, alors, la mettant en réserve sous un couvert de terre argileuse, l’eau que, descendue 
des lieux élevés, il avait avalée, il la laissait s’épandre dans les fonds et il procurait ainsi, en 
tous lieux, un cours intarissable aux fontaines et aux fleuves. »  
Platon, Critias, extrait tiré de Maris 2012. Le premier enjeu qui a mené à développer des pratiques limitant lǯérosion des sols est la 
perte de fertilité des terres. On retrouve en effet déjà, dans les sociétés préhistoriques, les traces dǯaménagements visant à conserver la fertilité des sols en limitant leur érosion. Ainsi, dans le bassin versant du Lac Titicaca au niveau de lǯactuel Pérou et de la 
Bolivie, des études archéologiques ont montré que les terres en bordure de cours dǯeau 
étaient préférées pour la culture, certainement à cause de la forte disponibilité en eau de 
ces terrains. Pour cultiver durablement ces zones en limitant leur érosion, 
potentiellement importante du fait de la proximité du cours dǯeau, des plateformes et 
banquettes ont été aménagées sur plus de 82 000 hectares. Elles permettaient dǯaméliorer le drainage des sols, de favoriser le maintien de leur fertilité via le recyclage 
des nutriments, dǯaméliorer le microclimat et de stabiliser ces terrains (Erickson 1992). 
Depuis, des événements tels que le « Dust Bowl » de 1930 aux États-Unis ont mené à la mise en place dǯimportants programmes de préservation des sols. Ainsi, aux USA, ce fut  
le « Soil and Water conservation Act » de ͳͻ͹͹ qui marqua le début dǯune véritable 
politique de préservation des sols. En Europe,  dès 1972  le Conseil de lǯEurope souligna le fait que le sol est un ǲbien fini, précieux pour l’humanité et qui se détruit facilementǳ, que lǯon se doit de préserver contre la menace que lǯérosion peut constituer. Ce nǯest que 
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trente ans après cette déclaration que la Commission Européenne publie, en 2002, une 
communication intitulée « Vers une stratégie thématique pour la protection des sols ».  
Suite à cela, la Commission rédige, en 2006, une proposition de Directive Cadre sur les 
Sols ainsi que cinq rapports faisant un état des lieux et des recommandations. Lǯérosion 
est mise en avant par cette Directive comme étant un danger majeur pour la qualité des 
sols, dont de nombreux services dépendent (Costanza et al. 1997), telle que la 
productivité des terres. Bien quǯadoptée en première lecture en ʹͲͲ͹ par le Parlement 
Européen, cette Directive a depuis été bloquée car plusieurs pays européens lǯont 
trouvée incomplète et non conforme au principe de souveraineté des états.  
Différentes initiatives, comparables à celles citées ci-dessus existent dans de nombreux 
pays du globe. Deux enjeux viennent aujourdǯhui renforcer la nécessité de mettre en 
place des politiques antiérosives : les enjeux aval de lǯérosion et ceux reliés au rôle que 
celle-ci a dans les changements climatiques. Les enjeux aval (ou « off-site ») sont causés par lǯenvasement des cours dǯeau et des barrages, ce qui occasionne des effets négatifs à 
la fois du point de vue socio-économique, avec la réduction de la capacité de stockage 
des retenues (World Bank 2010) mais aussi écologique, avec le colmatage des frayères à 
poissons (Balland et al. 2002). La qualité de lǯeau en général est ainsi affectée par une érosion accrue. Or cǯest à lǯaval, dans les villes, que se concentre bien souvent lǯessentiel des populations. Ainsi, la qualité de lǯeau pour les populations à lǯaval (Morgan and 
Rickson 1995) et le maintien de la performance des activités hydro-électriques sont des 
arguments supplémentaires en faveur du développement de politiques antiérosives.  
Par ailleurs, lǯérosion joue également un rôle important dans les changements 
climatiques. En effet, 20% des émissions de carbone dans lǯatmosphère entre ͳͺͷͲ et ͳͻͻͺ sont imputables à lǯérosion (Lal 2004). Bien que peu influent sur les politiques 
domestiques, ce paramètre revêt une importance capitale à lǯéchelle globale. Ainsi, les 
Nations Unies ont établi une convention destinée à lutter spécifiquement contre le 
processus de désertification (UNCCD) et ses conséquences sur la pauvreté dans les 
zones arides. Cette convention a vu le jour en 1994, suite au sommet mondial de la Terre 
à Rio en 1992. Forte de ses 195 états signataires, cette convention vise à maintenir et à 
restaurer la fertilité des sols mais également à atténuer les effets liés à la sécheresse. Sur 
ce dernier point, un effort récent de couplage entre les actions menées dans le cadre de 
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cette convention et celles menées dans le cadre de la Convention sur les changements 
climatiques permet actuellement de donner plus de poids à la lutte contre la désertification et donc par ricochet contre les dérèglements liés à lǯérosion.   
Figure 9 - Exemples de techniques 
antiérosives  
A – Technique mécanique. Creusement 
de sillons dans un champ le long des 
courbes de niveau afin de limiter le 
ruissellement.  
B – Technique centrée sur lǯutilisation 
du végétal. Etalement de résidus de 
culture, formant un paillage destiné à 
limiter la battance des gouttes de pluies 
et favorisant le retour des nutriments 







Dans le cas de lǯérosion, le raisonnement qui motive le développement dǯactions visant à concilier lǯhomme et lǯérosion est initialement et majoritairement associé à un positionnement philosophique de type anthropocentré. En effet, cǯest en premier la 
perte de fertilité des terres agricoles, puis les enjeux socio-économiques aval liés à lǯérosion qui motivent ce genre dǯaction. Les conséquences négatives de lǯérosion sur le 
vivant en général sont de plus en plus prises en compte mais restent encore peu 
influentes en comparaison des enjeux socio-économiques liés à la dégradation des sols.  
Du point de vue technique, différentes stratégies coexistent en matière de lutte 
antiérosive (Figure 9). Elles peuvent être classées en deux grandes écoles, lǯune se basant sur des techniques mécaniques visant à réduire lǯénergie du ruissellement, lǯautre se basant sur des techniques centrées sur le végétal visant à limiter lǯapparition du ruissellement en favorisant lǯinfiltration des eaux de pluies et en diminuant la 
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battance de gouttes de pluie. Par exemple, dans des zones cultivées, la mise en place de 
banquettes de diversion, ou encore de billons suivant les courbes de niveau sont des techniques mécaniques permettant de réduire lǯénergie du ruissellement, et donc sa 
capacité à mobiliser et transporter des sédiments (Figure 9 A). Toujours au niveau de 
champs cultivés, le semis sous un couvert végétal pérenne ou encore la couverture du 
sol par un paillage (Figure 9 B) sont quelques exemples de techniques centrées sur le 
végétal et qui visent à limiter la formation de ruissellement en limitant la battance des 
gouttes de pluie (via la couverture du sol) (Wischmeier and Smith 1960) et en favorisant lǯinfiltration ȋe.g effet indirect de la mobilisation dǯeau du sol par les racines des plantes 
pour permettre leur croissance). Ces deux grandes stratégies de lutte anti-érosive sont 
souvent mêlées afin de renforcer lǯefficacité de lǯaction de lǯhomme sur lǯérosion.  De nombreuses initiatives visant à permettre aux activités humaines ainsi quǯaux processus érosifs de coexister de façon harmonieuse existent donc sur lǯensemble de la 
planète. Le paragraphe suivant vient détailler comment lǯaction de lǯhomme interagit 
avec les processus érosifs dans le cas spécifique des Alpes du Sud. Il présente ainsi lǯhistorique de ces relations, en appuyant sur les travaux de restauration écologique 
menés dans la région depuis le X)Xème siècle puis sur le projet dǯingénierie écologique conduit par )rstea depuis ʹͲͲʹ, dans lequel cette thèse sǯinscrit.  
v. Constats et initiatives menés dans les Alpes du Sud en France 
Des torrents et des ravines 
Les Alpes du Sud sont caractérisées par une érosion hydrique de forte intensité. Plus particulièrement, on distingue majoritairement deux formes dǯérosion : les torrents et 
les ravines (Figure 10Ȍ. Ces formes sont façonnées par lǯaction de lǯeau qui se concentre 
et creuse le sol et la roche. Ce sont des unités hydromorphologiques élémentaires bien 
identifiées, qui fonctionnent par intermittence. En effet, torrents et ravines sont 
« réactivés » lors dǯépisodes de forte pluviométrie à lǯorigine de crues soudaines et brutales qui nǯont rien de comparables en termes dǯintensité avec les faibles 
écoulements (voire inexistants) observés dans ces systèmes le reste du temps (Descroix 
and Mathys 2003). Les torrents se distinguent des ravines sur plusieurs points. Ce sont 
des formes purement montagnardes (pente > 6 %) alors que les ravines peuvent se 
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former en plaine sur des zones cultivées présentant de faibles pentes. Les torrents sont 
généralement de plus grande dimension que les ravines. Ils se développent sur plusieurs 
centaines de mètres de dénivellation et chevauchent ainsi, pour les plus grands dǯentre eux, lǯétage forestier et lǯétage alpin (Neboit 2010). Les ravines présentent des tailles 
variables, avec des creusements allant du mètre à plusieurs dizaines de mètres de 
profondeur (Valentin et al. 2005). Les torrents charrient des matériaux de type 
grossiers, blocs, galets et graviers, mêlés à des particules fines. Les ravines, et plus 
particulièrement les ravines marneuses des Alpes du Sud charrient essentiellement des matériaux fins qui avoisinent lǯordre du centimètre (Figure 10). Les bassins versants torrentiels comprennent trois sections. A lǯamont, ils sont formés par un bassin de réception constitué dǯun ensemble de ravins à très forte pente. Cǯest là que lǯessentiel 
des matériaux est mobilisé. Ces ravins convergent ensuite vers un chenal unique, qui 





Figure 10 - Principales formes d’érosion torrentielle dans les Alpes 
 A- Lit dǯun torrent montrant des matériaux grossiers que celui-ci a charriés lors de crues. 
Source: Freddy Rey. B- Ravine marneuse dépourvue de végétation. Dans son lit, seuls des 
éléments fins sont observés. Source : Amandine Erktan  
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Les ravines sont composées de flancs érodés dǯo‘ se détachent les particules de sol ou de roche mère et dǯun fond, assimilable à un talweg, qui concentre lǯécoulement et o‘ sǯeffectue donc le transport des matériaux. Le talweg est un creusement linéaire qui peut sǯenfoncer lors des crues de forte intensité. Au contraire, lors dǯévènements de faible 
intensité, les matériaux détachés sur les flancs peuvent être stockés de manière 
temporaire dans ces lits de ravines (Mathys 2006). En progressant de lǯamont vers lǯaval, lorsque les flancs de la ravine se réduisent jusquǯà devenir inexistants, on atteint alors lǯexutoire de la ravine, via lequel les matériaux sont déversés (Figure 10 B). Les ravines 
peuvent présenter deux profils.  Lorsque les terrains sont formés dǯalluvions ou de 
colluvions fins (texture limoneuse), alors les ravines adoptent préférentiellement un 
profil en U. Dans le cas des terrains marneux, comme ceux trouvés sur de larges surfaces 
dans les Alpes du Sud, les ravines présentent un profil en V (Figure 10 B). Enfin, les 
ravines peuvent être reliées au réseau hydrographique local, on parle alors de ravines 
« continues ». Elles constituent alors lǯultime ramification de ce réseau. Ou alors, les 
ravines peuvent être déconnectées du réseau hydrographique local, on parle alors de 
ravines « discontinues ». Cǯest cette dernière forme qui est majoritairement présente dans les Alpes du Sud. Ces ravines peuvent sǯassocier et constituer ainsi des ensembles interconnectés. Lǯensemble formé par lǯassociation de ravines discontinues et de profil en V, qui constituent autant dǯentailles dans les versants meubles, est appelé badlands. 
Dans ces systèmes, les écoulements sont épisodiques et assez vigoureux pour inciser la 
roche, mais tellement concentrés sur une courte période de temps que la végétation nǯen 
bénéficie que très faiblement. Ainsi la végétation est relativement rare dans ces milieux. Dans les Alpes du Sud, dǯimportantes surfaces de badlands marneux (environ 40 000 ha) 
sont trouvées (Balland et al. 2002, Figure 11).  
Activité érosive des torrents et des ravines : influence des facteurs naturels et anthropiques  
Torrents et ravines peuvent avoir une origine naturelle ou anthropique (Mercier 1968, 
Neboit 2010). Dans la majeure partie des cas, ces deux facteurs ont conjointement joué dans la mise en place de ces formations érosives. Dans le cas des Alpes du Sud, lǯérosion présente une histoire o‘ lǯhomme et les processus naturels se mêlent et conduisent à des 
oscillations de son activité. La plus ancienne « crise érosive » qui ait été documentée 
dans cette région remonte à la fin Tardiglaciaire (- 16 000 à  - 9 700 ans avant J-C), qui 
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marque une période de relatif réchauffement entre le Würm, dernière période glaciaire et lǯ(olocène, période interglaciaire qui sǯétend jusquǯà nos jours. La période du 
Tardiglaciaire est caractérisée par un retour progressif de la végétation. Il est donc a 
priori étonnant dǯobserver que cette période correspond, dans les Alpes du Sud, à une 
phase de forte intensité érosive. Les débuts de lǯagriculture nǯétant datés quǯautour du 
VIIIème avant J-C, soit environ ʹͷͲͲ ans après cet évènement, ce paramètre nǯa pas pu entrer en jeu pour expliquer la forte activité érosive à cette époque. Lǯhypothèse la plus 
probable, soutenue par Ballandras (1997) est quǯà cette période, les torrents ont pu sans grande difficulté mobiliser dǯimportants stocks de matériaux abandonnés par le retrait 
des glaciers Würmien et non encore stabilisés par une végétation encore relativement 
peu développée, particulièrement au début du Tardiglaciaire.  
 
Figure 11 - Photographies de 
paysages de badlands dans les 
Alpes du Sud  
A – Lambruisse, 1897. Source : 
Restaurer la Montagne (2004) 
B- Draix, 2012. Source : 
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Suite à lǯinstallation dǯun couvert végétal 
au Tardiglaciaire, le début de lǯ(olocène est marqué par dǯimportants 
changements de ce couvert végétal, liés 
aux processus naturels mais également à lǯaction de lǯhomme. Ainsi, des études 
polliniques montrent que la végétation sǯest fortement diversifiée au début de lǯ(olocène avec par exemple un 
important développement du Sapin 
autour de 5 500 ans avant J-C (Beaulieu 
1977).  Ce nǯest quǯau cours de lǯâge de Bronze, 
autour de -1000 ans avant J-C que lǯinfluence de lǯhomme commence à jouer 
un rôle important dans les paysages des 
Alpes du Sud. Ainsi, on attribue à lǯactivité humaine lǯélimination du Sapin 
(Abies sp.) au profit du Mélèze (Larix sp.). 
A cette période, lǯhomme est également responsable dǯun fort recul des forêts au profit dǯalpages, comme le montre lǯétude de troncs fossilisés (Edouard et 
al. 1991). La modification des surfaces boisées sous lǯaction de lǯhomme nǯest 
donc pas un fait récent dans les Alpes du 
 
Figure 12 - L’érosion accrue dans les Alpes du Sud à la fin X)Xème - début XXème siècle 
et ses conséquences négatives. A – Un homme assis dans un paysage de badlands, où lǯérosion est intense et la végétation rare ȋRigaud, Avril ͳͻͲͷȌ. B – Maisons abandonnées 
dans un village, marquant la déprise rurale qui caractérise cette région à cette époque en raison des forts taux dǯérosion constituant une contrainte pour les activités humaines 
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Sud. Curieusement, cette phase de déboisement nǯa pas été directement associée à une crise érosive. La deuxième période de forte intensité érosive date en effet de lǯâge de Fer 
(milieu du premier millénaire avant J-C). Là encore, elle a essentiellement été imputée à 
des variations climatiques (Jorda and Provensal 1996). La crise érosive suivante se situe à la charnière entre la fin de lǯAntiquité et le début du Moyen Âge, autour de 500 après J-C. Cette fois ci, cǯest lǯaction de lǯhomme qui est préférentiellement invoquée pour expliquer ce regain dǯactivité érosive. En effet, la déprise rurale ainsi que la fin de la 
« bonne » gestion des terres que lǯEmpire Romain avait mis en place est lǯargument le 
plus souvent évoqué (Jorda 1985, Berger 1996).   Cǯest ensuite à partir du XVème siècle que lǯactivité érosive connaît à nouveau un regain dǯactivité. Ainsi le torrent du Riou Bourdoux connut en ͳͶͷͳ une crue particulièrement 
violente, dont la lave recouvrit 240 hectares sous un dépôt pouvant atteindre plusieurs mètres dǯépaisseurs en certains points (Neboit 2010). Des parcelles entières ainsi que 
des outils laissés sur place furent ainsi ensevelis, montrant le caractère soudain et brutal de ces crues.  Lǯactivité des ravines elle aussi se raviva dès le milieu du XVIIème siècle 
avec des années particulièrement catastrophiques en termes de dégâts pour lǯhomme, 
par exemple entre 1705 et 1708 (Pichard 2006). Les archives font état « des orages et 
inondations des eaux [qui] ont fait grosse quantité de ravines, qui ont emporté […] le 
terrain en culture » (Extrait de texte datant de 1728, tiré de Neboit (2010)). La région de 
Digne fut particulièrement concernée par ce phénomène. De plus, on souligne que lǯaccumulation de sédiments dans lǯétang de Berre, à lǯaval du bassin de Durance, nǯa jamais été aussi importante quǯà lǯépoque moderne, atteignant 1,6 mm an-1 contre 
seulement 0,25 mm an-1 durant lǯAntiquité et le Moyen Âge (Provensal 1996). Cette époque semble donc marquer le début des interactions problématiques entre lǯhomme et lǯérosion dans les Alpes du Sud.  
  
Introduction         Contexte général 
   
63 
Les travaux de restauration des terrains érodés des Alpes du Sud menés dès la fin du XIXème 
siècle par le service de Restauration des terrains de montagne (RTM) de l’Office national 
des forêts (ONF) 
 
Figure 13 - Illustration des divers types de travaux de restauration menés par les services 
de Restauration des terrains de montagne (RTM) à la fin du XIXème et au début du XXème 
siècle 
 A - Mise en place de fascines dans un lit dǯune ravine érodée. B – Ouvrages en maçonnerie de correction du lit dǯun ravin. C – Opération de reboisement sur un versant de montagne. Sources : 
Restaurer la Montagne (2004) et Office national des forêts-RTM.  
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Face à ces contraintes que lǯactivité érosive représente pour lǯhomme, une importante prise de conscience dǯun besoin de restauration de ces terrains prend place à partir de la 
deuxième moitié du XVIIIème siècle. L’essai sur la théorie des torrents et des rivières de 
Fabre paru en 1797, le document intitulé Régénération de la nature végétale, ou 
recherche sur… publié en 1818 par F.A. Rauch, ou encore le Projet de boisement des 
basses-Alpes rédigé par le préfet P.H. Dugied en 1819 sont autant de traces de la prise de conscience du fait que lǯaction de lǯhomme sur le couvert végétal peut favoriser ou au contraire contenir lǯactivité érosive des Alpes du Sud. Ce qui marque réellement le début dǯun véritable programme de restauration est lǯétude de Surrel ȋͳͺͳ͵ – 1887) sur les 
torrents des Hautes-Alpes en 1841. Celui-ci attribue sans doute possible le regain dǯactivité érosive à lǯactivité humaine : pâturage, défrichement, déboisement et recommande dǯengager des travaux de reboisement et de favoriser la régénération naturelle du couvert végétal afin de limiter lǯérosion. En ͳͺ͸Ͳ, une véritable politique de 
restauration des terrains de montagne (RTM) se met en place (Figure 13). Son action sera renforcée par le vote dǯune loi sur la restauration des terrains de montagnes en ͳͺͺʹ. Ce sont essentiellement les dommages pour les populations à lǯaval qui motivèrent 
ces travaux de restauration. Deux types dǯactions furent entrepris : la correction des lits 
de torrents et de ravines et le reboisement des bassins versants. Pour limiter la formation de laves torrentielles, une succession dǯouvrages furent construits dans les lits 
des torrents et ravines, leur donnant un profil en marches dǯescaliers. Ces travaux avaient pour but de dissiper lǯénergie de lǯécoulement. Dans les chenaux les plus 
importants, ces ouvrages furent construits en maçonnerie (Figure 13 B). Des ouvrages 
plus légers, constitués de fascines par exemple, furent construits dans les petits ravins 
qui alimentaient les torrents et dans les ravines (Figure 13 AȌ. Devant lǯimportance du rôle du couvert végétal dans la dynamique érosive et sédimentaire, dǯimportants travaux 
de regazonnement et surtout de reboisement furent également conduits. Lǯespèce phare de ces travaux fut le Pin noir dǯAutriche ȋPinus Nigra J.F. Arn. ssp nigra). Cette espèce fut 
choisie pour la forte capacité de ses plants à survivre et à croître même sur des zones 
quasiment dénudées (Figure 13 C). Ainsi 48 800 hectares de séries domaniales furent reverdis par plantation de Pins noirs dǯAutriche et lǯactivité érosive ralentit fortement à 
partir du milieu du XIXème siècle (Figure 14). Ces travaux ont permis de nettement 
diminuer lǯactivité érosive dans les Alpes du Sud. Malgré ce succès, lǯimportance des 
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processus naturels dans les variations récentes dǯintensités érosives ne sont pas 
totalement laissées de côté. En effet, depuis 1980, le fait que le petit Âge glaciaire (du 
XVème au XVIIIème siècle après J-C), qui fut marqué par des variations climatiques 
importantes, coïncide avec la dernière « crise » érosive des Alpes du Sud nǯest plus considéré comme une simple coïncidence. En effet, on considère aujourdǯhui que ce 















Figure 14 - Effet de travaux de reboisement sur un paysage vallonné 
des Alpes du Sud 
A - Photographie de la vallée du Toulourenc en Juillet 1889.                             
B - Photographie de la vallée du Toulourenc en Août 2004.                                 
Source : Restaurer la Montagne (2004) 
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Les travaux d’ingénierie écologique menés depuis ͸ͶͶ͸ par Irstea 
Bien que la période entre le XVème et le XVIIIème ait connu une activité érosive plus intense quǯaujourdǯhui (Rovéra et al. 1999), celle-ci reste encore importante de nos 
jours. En particulier, les badlands marneux des Terres noires sont responsables de plus 
de 40 % des apports de sédiments fins dans la Durance (Brochot 1993). Ces apports fins ont des conséquences négatives entre autres sur la production dǯénergie hydro-électrique à lǯaval du bassin mais aussi sur la qualité de lǯeau de la Durance, avec par exemple un colmatage accru des frayères à poissons ou encore de lǯétang de Berre par 
les sédiments fins (Balland et al. 2002). Ceux-ci sont également pointés du doigt comme étant la cause dǯaugmentation des dégâts lors dǯinondations. Leur responsabilité directe dans lǯampleur des inondations est cependant discutée. Ce sont ces enjeux à lǯaval du bassin versant de la Durance qui stimulent aujourdǯhui des travaux de restauration de 
ces terrains. Ainsi, divers acteurs tels que la Région PACA, lǯAgence de lǯEau RM&C, lǯEurope ou encore EDF se sont engagés dans un programme dont un des points vise à 
« contrôler lǯérosion des versants de marnes noires » depuis 2006. Cǯest une des actions 
du Plan Durance Multi Usages, dans laquelle cette thèse sǯinscrit.  
 
Figure 15 - L’ingénierie écologique au service de la restauration des ravines érodées 
A – Schéma dǯune série de deux ouvrages de génie écologique installés dans une ravine. Un seuil en bois mort est surmonté dǯune rangée de boutures de saules émettant des rejets. Source : 
Laurent Harduin. B – Photographie dǯun ouvrage de génie écologique installé dans une ravine 
marneuse des Alpes du Sud (Draix, Novembre 2008). Source : Sophie Labonne  
 
Dans ce cadre, des expérimentations grandeur nature sont menées dans les environs de 







formant une « marche 
d’esĐalieƌ »
Seuil en bois
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adoptée relève de lǯingénierie écologique. En effet, lǯidée est dǯavoir une action minimale 
sur les ravines qui serait suffisante pour initier une dynamique végétale qui stabiliserait 
alors durablement ces terrains. Plus précisément cette stratégie consiste à utiliser la 
végétation comme un piège à sédiments dans le lit des ravines érodées (Figure 15), qui 
constituent les zones clés de leur réhabilitation (Rey 2005). Cette rétention des sédiments à lǯamont des bassins versants torrentiels représente une solution dite 
« minimale » (Hooke et al. 2007), dans le sens o‘ elle cible les actions et évite dǯavoir à 
végétaliser lǯensemble des terrains érodés. Pour mettre en place ces « barrières 
vivantes » sur des terrains instables, des ouvrages de génie écologique (Figure 15), 
réalisés à base de boutures de saules, sont installés dans le lit des ravines (Rey 2009). 
Les boutures de saules ont été retenues car elles présentent une bonne reprise et sont 
plus résistantes aux contraintes hydrologiques et érosives que les plants ou les semis. De 
tels ouvrages ont été installés depuis une décennie. Cette approche vise moins à limiter 
directement le détachement des particules du sol quǯà favoriser la sédimentation 
intermédiaire dans le lit des ravines. Lǯobjectif à long terme de cette stratégie est que ces 
amas sédimentaires forment des zones clés pour le développement spontané de la 
végétation qui retiendra durablement les matériaux déposés et limitera également directement lǯérosion. Cǯest cette vision systémique qui représente une différente 
notable entre la stratégie de restauration écologique menée dans les Alpes du Sud au 
XIXème siècle, qui utilisa essentiellement la végétation comme un outil vivant pour fixer les sols, et la stratégie dǯingénierie écologique, qui utilise non seulement la végétation 
comme un outil vivant pour favoriser la sédimentation mais également comme un élément permettant dǯorienter la dynamique écologique des écosystèmes de lits de 
ravine.  
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QUESTION APPLIQUEE 
Lǯactivité érosive des badlands marneux du bassin versant de la Durance présente des 
conséquences négatives sur les plans socio-économique et écologique, particulièrement à lǯaval du bassin. Des travaux de restauration de ravines marneuses ont été initiés depuis ʹͲͲʹ dans les Alpes du Sud suivant une stratégie dǯingénierie écologique ciblant 
les lits de ravine. Près de 2 000 ouvrages de génie écologique ont ainsi été construits. Ils 
sont formés dǯun seuil en bois mort en amont duquel des boutures de saules ȋSalix 
purpureaȌ ont été implantées. Lǯefficacité des boutures de saules pour favoriser la 
sédimentation a été démontrée dans les premières années qui ont suivi leur 
implantation (Rey & Burylo submitted). La durabilité du processus de rétention de 
sédiments requiert que les rejets des boutures de saules prennent ensuite le relais pour 
augmenter la capacité des barrières végétales à retenir des sédiments dans les lits de 
ravines en cours de restauration. La première question appliquée à laquelle ce travail de 
thèse ambitionne donc de répondre est la suivante : 
- Est-ce que les rejets de boutures de saules implantées en amont dǯouvrages de génie 
écologiques sont capables de favoriser la rétention de sédiments marneux dans des lits 
de ravines érodées ? En particulier, au bout de combien de temps, les rejets de boutures 
de saules peuvent-ils devenir efficace pour retenir des sédiments marneux ?  
Il a été montré que durant les premières années suivant lǯinstallation dǯouvrages, les 
amas sédimentaires formés en amont de ceux-ci sont des zones favorables à la 
colonisation végétale (Burylo et al. 2007). Lǯinstallation spontanée de plantes herbacées, 
arbustives et arborées vient ainsi diversifier les barrières végétales de lits de ravines, 
initialement formées exclusivement de boutures de saules et de leurs rejets. La 
deuxième question appliquée à laquelle cette thèse a cherché à répondre est donc la 
suivante : 
- Est-ce que la diversité des barrières végétales, due à lǯinstallation spontanée de végétation suite à la construction dǯouvrages de génie écologique dans le lit de ravines 
érodées, change leur capacité de rétention de sédiments marneux ? En particulier, est-ce 
que cette diversité constitue un atout ou un frein pour favoriser la sédimentation dans 
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les lits de ravines marneuses en cours de restauration écologique, quelques années après la construction dǯouvrages de génie écologique ? Enfin, lǯinstallation de ces ouvrages étant relativement récente ȋdizaine dǯannéesȌ, on ne connait pas aujourdǯhui lǯeffet de ces ouvrages sur le long terme ȋcentaine dǯannéesȌ. Pourtant, lǯobjectif à long terme de ces ouvrages de génie écologique étant de stimuler le 
développement spontané de la végétation qui retiendra durablement les matériaux 
déposés et limitera également directement lǯérosion, il apparait important pour le 
gestionnaire de mieux connaitre comment ces lits de ravines évoluent sur le long terme suite à lǯinstallation dǯouvrages. La troisième et dernière question appliquée à laquelle sǯest intéressée cette thèse est ainsi présentée ci-dessous : 
- Comment ces lits de ravines peuvent-ils évoluer sur le long terme ȋcentaine dǯannéesȌ ? 
En particulier, la dynamique végétale colonisant les lits de ravines aménagés peut-elle 
influencer les propriétés des sols de ces terrains érodés en cours de restauration pour en faire des zones dǯinstallation durable pour la végétation ?  
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CADRE THEORIQUE 
Ce travail de thèse sǯinscrit dans le cadre dǯun projet de recherche devant permettre de 
mener à bien une opération spécifique de restauration écologique. Il fait donc 
naturellement appel aux concepts de lǯécologie de la restauration. Cette discipline relativement récente a connu des modifications notables depuis une dizaine dǯannées. )nitialement basée sur des retours dǯexpériences traités comme une somme de cas particuliers, elle sǯest peu à peu dotée de cadres conceptuels (Young et al. 2005) donnant 
ainsi une base commune pour échanger au sein de ce champ disciplinaire. Lǯécologie de 
la restauration est ainsi aujourdǯhui perçue comme une discipline qui émet ses propres concepts, comme nǯimporte quelle autre discipline mais également comme un champ de 
recherche testant « à lǯacide » des outils et concepts dǯautres disciplines (Young et al. 
2005). A ce sujet, lǯécologie des communautés ou encore lǯécologie fonctionnelle sont des 
disciplines assez fréquemment sollicitées par lǯécologie de la restauration. La 
pluridisciplinarité est donc courante dans ce genre dǯétudes.  
Dans la suite de ce manuscrit de thèse, je me suis ainsi intéressée à lǯarticulation des 
champs disciplinaires mobilisés au cours de cette thèse. Plus particulièrement, jǯai cherché à mettre en lumière les particularités de chacune dǯentre elles, leurs besoins 
respectifs de recherche et les apports réciproques que cette pluridisciplinarité peut 
favoriser.  
CONCEPTS ET PARTICULARITES DE L’ECOLOGIE DE LA RESTAURATION 
vi. Approfondissement des connaissances et action sont intimement liées 
dans une démarche de restauration écologique 
La restauration écologique est « le travail par lequel on accompagne et facilite le 
rétablissement d’un écosystème qui a été dégradé, endommagé ou détruit » (SER 2004). Lǯécologie de la restauration est la science associée à la restauration écologique. Elle 
produit des connaissances et des concepts qui aident à concevoir et à évaluer les conséquences de travaux de restauration écologique. Cǯest ainsi dans une démarche dǯaction volontaire de lǯhomme sur les écosystèmes que sǯinscrit lǯécologie de la 
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restauration (Hobbs & Harris 2001). Cette démarche contient trois étapes principales : la définition dǯobjectifs de restauration, la conception et la mise en œuvre de travaux de restauration et enfin lǯévaluation et le suivi après travaux. Lǯimbrication entre la science et lǯaction dans le cadre de la restauration écologique confère à cette discipline des particularités quǯil me semble important de souligner. 
La définition des objectifs est liée non seulement à la conception que les écologues se 
font du fonctionnement des écosystèmes mais également à la volonté des personnes non 
scientifiques impliquées dans le projet. Ainsi la restauration écologique peut viser à 
restaurer la composition spécifique de communautés biotiques, le type de système 
écologique (e.g une zone humide), son hétérogénéité, sa résilience (Hobbs & Norton 
1996), son intégrité, sa « santé » (Rapport et al. 1998) ou encore des fonctions 
écologiques particulières (e.g. le cycle des nutriments), voire même des services 
écosystémiques, comme le souligne récemment (Montoya et al. 2012). Les différences de formulation de ces objectifs reflètent bien lǯévolution des concepts utilisés en écologie pour comprendre le fonctionnement des écosystèmes. De plus, lǯémergence du concept 
de service écosystémique dans le champ de la restauration souligne lǯimportance de lǯopinion des acteurs humains dans la définition des objectifs. A ce sujet, Higgs (1997) soulignait déjà en ͳͻͻ͹ quǯun « bon » projet de restauration écologique doit être initié 
par une négociation du meilleur objectif possible sur la base de connaissances écologiques et de la volonté des acteurs impliqués dans lǯécosystème en question.   
Bien que le terme « restaurer » soit toujours actuellement utilisé, la restauration écologique est passée de lǯidée de revenir à un état antérieur à celle de réparer des 
dommages causés aux écosystèmes afin de leur permettre de retrouver un fonctionnement que lǯon estime souhaitable pour le futur (Pfadenhauer & Grootjans 
1999). La difficulté à définir lǯécosystème de référence avant perturbation humaine a certainement contribué à remettre en cause cet objectif. En effet, lǯétat « initial » non 
perturbé est souvent difficile à identifier et a fortiori à atteindre. Une démarche alternative pour permettre de définir lǯécosystème de référence consiste à utiliser un 
écosystème voisin qui semble non perturbé. Cette approche, fréquemment utilisée, 
présente néanmoins des biais (Zedler 1996), ce qui peut expliquer lǯéloignement progressif de ce type dǯobjectifs. Le but de la restauration nǯest donc plus forcément de 
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« restaurer » mais peut être de créer un nouvel écosystème (Hobbs et al. 2006). Lǯévolution des objectifs de la restauration fait que lǯécologie de la restauration 
présentant des fondements initialement distincts de ceux de la science relative à lǯingénierie écologique (Mitsch & Jorgensen 2004) sǯen rapproche aujourdǯhui fortement. 
La conception des travaux de restauration requiert là encore des connaissances en 
écologie mais également le soutien des personnes non scientifiques impliquées dans le 
projet de restauration (Hobbs & Harris 2001). Cela implique que les choix de travaux de 
restauration ne sont pas uniquement guidés par un raisonnement scientifique, bien que 
ceux-ci soient ensuite utilisés comme bases à des travaux de recherche. Les critères 
scientifiques entrant en jeu dans la conception des travaux de restauration sont basés sur lǯétude de seuils qui déterminent le passage dǯun état de lǯécosystème que lǯon 
qualifie de dégradé vers un état souhaitable. Ces seuils peuvent être relatifs à la structure biotique de lǯécosystème. Par exemple, les changements de composition biotique liés à lǯintroduction de plantes « nurses » peuvent relever de tels seuils. On 
parle alors de seuil biotique. Ils peuvent également être liés à des propriétés abiotiques de lǯécosystème, par exemple les modifications du sol liées à des apports anthropiques 
en éléments nutritifs. On parle alors de seuil abiotique (Hobbs & Harris 2001). 
Enfin, le suivi ainsi que lǯévaluation de lǯeffet des travaux de restauration écologique sur 
les trajectoires et les propriétés des écosystèmes en cours de restauration relèvent là encore de choix scientifiques mais également techniques et sociétaux. Lǯévaluation du 
succès des travaux de restauration et le choix des indicateurs appropriés dépend aussi bien entendu des objectifs fixés initialement. Sǯils portent sur la composition spécifique, 
alors la richesse ou la diversité spécifique semblent être des indicateurs pertinents pour évaluer lǯeffet des travaux de restauration. Cependant, si la restauration a pour but dǯamener lǯécosystème vers un état souhaitable et ainsi de permettre ou dǯaccélérer son 
« rétablissement », alors comment savoir quel niveau de richesse spécifique est 
souhaitable (Parker 1997) ? En quoi peut-on être sûr que les changements de 
composition spécifiques ont été causés par les travaux de restauration ? De plus la composition spécifique est un indicateur assez simple. Comment procéder lorsquǯil sǯagit dǯévaluer la « santé » de lǯécosystème ? Cǯest pourquoi la définition dǯobjectifs clairs et précis est dǯune importance capitale pour développer par la suite des indicateurs 
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pertinents (Aronson et al. 1993). Ces questionnements sont à la base dǯun sous-domaine 
de recherche en écologie de la restauration qui vise à développer des indicateurs, qui se doivent dǯêtre pertinents du point de vue écologique et relativement facilement 
utilisables (Jaunatre et al. 2013). Lǯécologie de la restauration est donc une science ayant pour particularité de sǯinsérer dans une démarche dǯaction volontaire de lǯhomme sur le milieu naturel. Ceci implique quǯelle interagisse avec dǯautres champs disciplinaires académiques mais aussi avec des 
personnes non scientifiques. Il me semble à ce titre important de souligner que les 
connaissances relatives à la restauration écologique ne sont pas exclusivement 
produites de manière académique dans le cadre de lǯécologie de la restauration. En effet, 
une abondante littérature grise est présente dans ce domaine et est également une 
source importance de connaissances liées à la restauration écologique. 
Dans cette thèse, les travaux de restauration et dǯingénierie écologique ont été pensés pour limiter lǯérosion des sols des badlands des Alpes du Sud tout en prenant en compte 
les contraintes techniques, humaines et budgétaires indissociables de ce type de projet. 
Par exemple, au début du XIXème siècle, le faible coût de la main dǯœuvre a permis la plantation de Pins noirs dǯAutriche ȋPinus nigra) sur de larges surfaces de terrains érodés. A lǯinverse de nos jours, le plus fort coût de la main dǯœuvre a favorisé une approche o‘ lǯon se concentre uniquement sur une zone clé pour la restauration : le lit 
des ravines. Ceci illustre bien que des arguments non scientifiques sont pris en compte 
dans la conception de travaux de restauration écologique.  
vii. Un focus sur des écosystèmes semi-naturels  Lǯécologie de la restauration sǯintéresse à des écosystèmes qui présentent à la fois une 
dynamique propre et sont marqués par lǯhéritage dǯune action humaine volontaire. Ils ne sont ainsi pas totalement déterminés par lǯhomme, comme le sont les champs cultivés o‘ le cycle de la biomasse est contraint par lǯhomme, mais ne sont pas non plus réduits à leurs seules propriétés dǯauto-organisation, comme le sont des forêts primaires par 
exemple. Ces écosystèmes sont ainsi qualifiés dǯécosystèmes semi-naturels (Quétier 
2006). Ils englobent non seulement les écosystèmes restaurés ou en cours de restauration mais également les écosystèmes laissés à lǯabandon après avoir été mis en 
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culture durant une période (Garnier et al. 2004) ou encore une grande partie des forêts 
gérées (Farrell et al. 2000). Les écosystèmes semi-naturels représentent donc une part significative des écosystèmes de la planète. Lǯécologie de la restauration est donc un champ disciplinaire dǯune importance particulière pour comprendre leur 
fonctionnement. 
Dans cette thèse, les terrains érodés des Alpes du Sud étudiés sont le fruit de 
dynamiques érosives et végétales « naturelles » ainsi que de lǯaction de lǯhomme, qui a tantôt favorisé lǯactivité érosive, en limitant le couvert végétal ȋdéforestation et 
surpâturage), ou au contraire la dynamique végétale via des travaux de restauration et dǯingénierie écologique. Les paysages de badlands des Alpes du Sud sont donc bien composés dǯune mosaïque dǯécosystèmes semi-naturels, présentant divers degrés de 
végétalisation. 
viii. Concepts novateurs développés par l’écologie de la restauration à 
propos de la dynamique des communautés et des écosystèmes 
Théorie de la succession et théorie des états alternatifs Un des apports les plus conséquents de lǯécologie de la restauration à lǯécologie générale 
concerne la dynamique des communautés, particulièrement végétales. En effet, étant donné que lǯécologie de la restauration étudie les trajectoires de reconstruction de communautés biotiques, ce nǯest pas surprenant quǯelle ait contribué de manière 
significative à définir les concepts de ce champ de recherche. Alors que le modèle 
classique pose comme présupposé que tout écosystème présente un état dǯéquilibre 
qualifié de « climax » atteint en dernière étape de la succession végétale (Clements 
1916), lǯécologie de la restauration a particulièrement questionné cette idée en montrant quǯun même écosystème peut se mouvoir entre une pluralité dǯétats stables. 
Ce constat fait référence à la théorie des états alternatifs (May 1977, Lockwood 1997, 
Weiher & Keddy 1999, Suding et al. 2004, Temperton & Hobbs 2004)(Figure 16). Bien que cette théorie nǯait pas été initialement émise par lǯécologie de la restauration, elle a 
trouvé un écho particulier dans cette discipline (Hobbs & Norton 1996, Suding et al. 
2004). Cette ouverture des possibles change la manière dont 
                                                                                                          




































Figure 16 - La restauration écologique sous l’angle de la théorie de la succession et de celle des états alternatifs 
A – Théorie de la succession. Lǯécosystème en cours de restauration suit une trajectoire linéaire le menant de lǯétat dégradé vers lǯétat restauré et 
stable : le climax. En cas de blocage, lǯécosystème peut sǯarrêter dans un état intermédiaire. B – Théorie des état alternatifs. Le domaine des possibles 
contient plusieurs états stables (qui peuvent co-exister) pour un même écosystème et un même niveau de dégradation ou de restauration. De 
nombreux chemins sont possibles pour relier ces états. Deux chemins de restauration dǯun écosystème partant du même état dégradé pour aller au même état restauré sont représentés en vert. Un chemin possible ȋparmi dǯautresȌ de dégradation est représenté en marron. 
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conceptualise la dynamique des communautés, aussi bien dans le cadre de lǯécologie de la restauration quǯen-dehors de celui-ci.  Dans cette thèse, ces deux théories sont utilisées pour discuter de modèles dǯétats et 
transitions permettant de mieux comprendre les processus moteurs de lǯévolution des 
écosystèmes érodés de badlands dans les Alpes du Sud. Elles viennent ainsi éclairer 
comment divers états de ces écosystèmes peuvent être reliés. 
Transitions entre divers états d’un même écosystème et notion de seuils Le passage des écosystèmes dǯun état stable vers un autre requiert généralement le passage de seuils. Là également, il en existe plusieurs types et lǯécologie de la 
restauration est particulièrement pertinente pour approfondir ce concept (Figure 17). 
Ainsi, on en distingue deux grands types : ceux relevant dǯune transition abrupte et ceux relevant dǯune transition dite « catastrophique » (Figure 17).  Dans le cas des transitions abruptes, lǯécosystème peut rester dans le même état malgré 
des changements apportés à ses propriétés abiotiques voire biotiques (Kéfi 2012). Lorsque ces changements dépassent un certain seuil, lǯécosystème bascule vers un autre 
état stable. La résistance des écosystèmes à se maintenir dans un certain état malgré des 
perturbations peut être, au moins en partie, expliquée par la redondance des espèces 
(ou entités) dans le système. Ainsi en modifiant certaines de ces entités, le fonctionnement général du système nǯest pas altéré car dǯautres entités assurent cette 
même fonction et « remplacent » ainsi lǯentité perdue (Loreau 2000). Ces transitions 
sont difficilement prévisibles mais restent (en tout cas théoriquement) réversibles de 
manière spontanée (Figure 17 B).  
Les transitions catastrophiques décrivent des écosystèmes qui possèdent également une 
certaine résistance face au changement de leurs propriétés abiotiques ou biotiques. 
Cependant lorsque ces modifications atteignent un seuil, ces écosystèmes changent alors brusquement dǯétat et ne peuvent spontanément revenir à lǯétat initial (Scheffer et al. 
2001). Lors de transitions catastrophiques, un point de non-retour est donc atteint, ce qui nǯest pas le cas des transitions abruptes ȋFigure 17 AȌ. Cǯest par exemple le cas de la 
désertification de zones semi-arides (Kéfi et al. 2007). Des changements de pluviométrie 
ou de couvert végétal dûs au pâturage par exemple peuvent engendrer des 
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modifications des propriétés du sol, elles-mêmes influençant les caractéristiques de la végétation et de lǯécosystème en général, qui ne peut alors spontanément retourner 
dans son état initial. Les transitions catastrophiques sont généralement liées à la 
présence de boucles de rétroaction qui expliquent la résistance des systèmes à passer dǯun état vers un autre (Suding et al. 2004, Van Nes & Scheffer 2007). Dans le cas de la désertification, une fois que lǯherbe a été remplacée par des buissons clairsemés, la 
fertilité du sol est alors fortement réduite (changement des propriétés de recyclage des 
nutriments et érosion accrue), la pluviométrie est également modifiée par les différences dǯévapotranspiration de ces végétaux, etc. Ces changements en cascade sont 
responsables de la faible résilience de ce système. Ces boucles de rétroactions entre les 
propriétés abiotiques et biotiques du système sont à la base de la résistance de ceux-ci à 
revenir dans leur état initial une fois la transition amorcée (Suding et al. 2004).  
Figure 17 - Les divers types de transitions entre plusieurs états d’un même écosystème et 
leurs conséquences sur les types de travaux de restauration écologique à entreprendre.   
A - La théorie des états alternatifs est caractérisée par un domaine de bi-stabilité. La réponse 
non linéaire des écosystèmes aux changements de conditions environnementales est expliquée 
par la présence de boucles de rétroaction positive et par la redondance de certains de leurs 
constituants. B - La théorie de la succession ne conçoit quǯun état stable pour une condition environnementale donnée. Le passage entre divers états dǯun écosystème peut cependant  être 
plus ou moins facile, selon là encore la présence de boucles de rétroaction et de redondance. 
Adapté de Suding et al. (2004) et Kéfi (2012).  
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Enfin, lorsquǯune transition entre deux états sǯeffectue de manière graduelle, alors on ne 
parle pas de seuil mais de transition progressive (Kéfi 2012)( Figure 17 B). Dans ces cas, 
la résistance des écosystèmes aux changements de leurs propriétés est quasi-nulle. Lǯécologie de la restauration sǯintéresse à la fois aux transitions progressives, abruptes 
et catastrophiques. Plus particulièrement, elle cherche à comprendre comment lǯon peut impulser une dynamique pour permettre aux écosystèmes de passer dǯun état 
« dégradé » vers un état restauré « souhaitable ». Ce sont bien entendu les transitions 
abruptes et a fortiori catastrophiques qui cristallisent les plus grandes difficultés 
(Figure 17Ȍ. Cǯest également dans ces cas que lǯintervention humaine est 
particulièrement pertinente car il est estimé que sans travaux de restauration, ces 
écosystèmes ne pourraient que très difficilement, voire pas du tout,  se « réparer » 
spontanément, ou en tout cas pas sur des échelles de temps humaines (Figure 17).  Cette thèse se concentre sur lǯétude de terrains fortement érodés, o‘ lǯintégrité biotique 
et abiotique des écosystèmes a été atteinte. En effet, la réduction du couvert végétal a entrainé une sensibilité accrue des sols à lǯérosion, qui ont ainsi été réduits voire 
totalement emportés par des crues torrentielles. Une fois que les sols ont ainsi été perturbés, lǯinstallation et la croissance de plantes devient particulièrement difficile. Au 
contraire, lorsque le couvert végétal est bien développé, les sols sont mieux protégés contre lǯérosion hydrique et donc moins sensibles aux événements pluvieux de fortes 
intensités. Il existe donc des boucles de rétroaction entre plantes et sols renforçant la résistance de ces écosystèmes à basculer dǯun état vers un autre. Par ailleurs, lǯévolution spontanée dǯécosystèmes ravinés dǯun état dégradé et totalement dépourvu de 
végétation vers un état restauré et totalement végétalisé nǯa jamais été observée, du 
moins pas à une échelle de temps humaine. Ces éléments suggèrent que le type de 
transition en jeu dans les écosystèmes ravinés des Alpes du Sud est de type 
« catastrophique », ce qui est en accord avec le fait que dǯimportants travaux de restauration ont été menés sur ces terrains, qui nǯauraient pas pu se revégétaliser 
spontanément, du moins pas à une échelle de temps humaine.  
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L’écologie de la restauration et le rôle de la contingence dans la dynamique des 
écosystèmes Enfin, lǯécologie de la restauration a particulièrement investi le domaine dǯétude de la 
dynamique spontanée des écosystèmes. En effet, une fois les travaux de restauration 
réalisés, il est important de disposer de cadres conceptuels permettant dǯappréhender et de comprendre lǯévolution de ces systèmes. De plus, dans le cas de systèmes présentant 
une forte résilience, i.e une forte capacité à revenir dans leur état initial après 
perturbation, il est également important dǯêtre capable de choisir de ne pas agir car les propriétés dǯauto-organisation du système peuvent dans ce cas permettre au système de 
retrouver un état « restauré » sans besoin particulier dǯintervention humaine pour le passage de seuils. Lǯétude de la dynamique spontanée des écosystèmes est donc au cœur de lǯécologie de la restauration. Ce que cette discipline a particulièrement développé comme concepts novateurs dans ce domaine est quǯil nǯexiste pas un seul « chemin » 
possible, tout comme nous avons précédemment souligné que lǯécologie de la restauration avait permis de mettre en évidence quǯil nǯexiste pas quǯun seul état dǯéquilibre possible ȋle climaxȌ. Le domaine des possibles est cependant restreint entre 
autres par les conditions abiotiques et biotiques initiales (Wilson & Roxburgh 1994). 
Ainsi Diamond (1975) soulignait déjà en ͳͻ͹ͷ sur ce point quǯil existe des combinaisons 
« interdites ». Au sein de ce champ des possibles, cǯest la contingence des événements qui est déterminante. Ainsi lǯordre selon lequel les espèces arrivent dans lǯécosystème 
peut totalement changer sa composition spécifique. Récemment, en étudiant la 
restauration de milieux herbacés semi-naturels, Helsen et al. (2012) ont proposé un 
cadre conceptuel qui résume bien cette idée. )ls ont ainsi mis en évidence que lǯévolution 
de deux écosystèmes en cours de restauration et initialement identiques, converge vers 
des caractéristiques fonctionnelles communes, mais diverge en termes de composition 
spécifique. Il existe donc bien des règles dǯassemblages des communautés relevant dǯune 
approche mécaniste et basées sur les caractéristiques fonctionnelles des plantes. La 
contingence et donc le hasard jouent également un rôle important au niveau de la 
sélection des espèces au sein de ce champ des possibles déterminé par les caractéristiques fonctionnelles. Par ailleurs, lǯécologie de la restauration a également développé le concept dǯespèce « nœud » dont la présence peut être transitoire mais qui 
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influence de manière déterminante lǯévolution de lǯécosystème sur le long-terme (Drake 
et al. 1996, Lockwood & Samuels 2004).  Cette thèse se propose dǯétudier lǯévolution dǯécosystèmes de lits de ravines suite à des travaux de génie écologique ayant fait appel à lǯimplantation de boutures de Saules 
pourpre (Salix purpurea) dans le lit de ravines marneuses érodées. Le pari de cette stratégie de restauration est que lǯimplantation de ces boutures dǯune espèce non native permettra dǯinitier une dynamique végétale qui viendra alors protéger durablement les sols contre lǯérosion. On peut donc considérer que dans ce cas, le saule est une espèce 
« nœud » dont la présence est pensée pour être transitoire mais dont lǯinfluence est souhaitée être déterminante pour lǯévolution de lǯécosystème sur le long terme. 
Lǯévolution vers un état restauré suite à lǯimplantation dǯouvrages peut ensuite passer 
par divers « chemins » au gré de la contingence des évènements érosifs et de celle de la 
dispersion des espèces locales. Le cadre conceptuel présenté ci-dessus, mettant en avant 
la contingence, est ainsi utilisé dans cette thèse pour discuter des processus moteurs de lǯévolution des écosystèmes de lits de ravines, qui ne suivent pas forcément un chemin direct et linéaire entre lǯétat dégradé et lǯétat restauré.  
En conclusion, lǯécologie de la restauration présente donc un apport important en terme 
conceptuel pour comprendre la dynamique des communautés et des écosystèmes, avec 
un accent tout particulier sur le rôle de la contingence (Young et al. 2005), relativement 
peu abordé en comparaison des approches mécanistes plus répandues. De plus, ce cadre 
conceptuel de compréhension de la dynamique des écosystèmes peut également être 
utile aux études liant les propriétés des communautés biotiques à leur fonctionnement 
car il permet de les replacer dans un modèle dǯétat et transition moins rigide que celui 
de la succession et du climax. Cǯest essentiellement dans ce sens là que jǯai choisi dǯutiliser ce cadre conceptuel dans ce qui constitue le cœur de mes travaux de thèse. 
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LES APPORTS DE L’ECOLOGIE DES COMMUNAUTES ET DE L’ECOLOGIE FONCTIONNELLE DANS 
L’ECOLOGIE DE LA RESTAURATION Lǯécologie des communautés vise à comprendre les règles dǯassemblages des espèces au sein de communautés biotiques. Une partie de lǯécologie fonctionnelle sǯintéresse au rôle 
des communautés biotiques dans le fonctionnement des écosystèmes, i.e les flux de matière et dǯénergie qui les caractérisent. Ces deux sous-disciplines de lǯécologie 
produisent donc respectivement des concepts et des outils permettant de comprendre 
comment des communautés se forment et comment elles influencent leur milieu (Loreau 
2010). Ces deux questions sont centrales en écologie de la restauration o‘ lǯon cherche à 
comprendre comment les écosystèmes peuvent se « réparer », c'est-à-dire voir leurs 
caractéristiques biotiques et abiotiques évoluer vers un état fonctionnel et souhaitable, 
après avoir subi une perturbation puis des travaux de restauration. Dans mon travail de thèse, jǯai particulièrement fait appel aux théories et outils de lǯécologie fonctionnelle et 
des communautés. Les paragraphes qui suivent présentent les grands concepts et outils de ces champs de recherche que jǯai utilisés durant mon travail de thèse. Je montre également comment le contexte particulier propre à lǯécologie de la restauration peut être un atout pour tester voire même pour contribuer à lǯavancée de ces domaines dǯétude.  
ix. Les règles d’assemblage des communautés et l’approche par les traits 
fonctionnels 
Théorie de la niche écologique et importance de la compétition Une communauté est un ensemble dǯespèces coexistant en un même endroit et à un même moment. Lǯécologie des communautés ambitionne de comprendre les règles dǯassemblage des communautés biotiques. La théorie de la niche écologique est à la base de la compréhension de ces règles dǯassemblage. La niche théorique a été définie par   
Hutchinson (1957) comme un espace à n dimensions, correspondant chacune une condition limitante de lǯenvironnement. Cǯest ainsi une propriété du milieu décrivant 
conjointement lǯensemble des conditions environnementales nécessaires pour permettre à lǯorganisme dǯexister indéfiniment dans le milieu en question (Hutchinson 
1957). 
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Bien que toujours présent en écologie des communautés, le concept de niche a été 
relativement délaissé durant quelques décennies au profit de modèles mécanistes basés 
sur la compétition entre espèces. On distingue ainsi deux modèles, celui de Grime (1979) 
et celui de Tilman (1982). La théorie de Grime explique la composition des 
communautés selon trois éléments : lǯintensité de la compétition, du stress abiotique et  
des perturbations abiotiques. Il distingue ainsi trois types de plantes : les espèces 
compétitrices (C), particulièrement performantes pour capturer des ressources 
(croissance rapide) et qui ainsi dominent dans les milieux riches en ressources et peu 
perturbés, les espèces tolérantes au stress (S), particulièrement performantes pour 
économiser les ressources (croissance lente) et qui dominent ainsi les milieux pauvres 
en ressources et peu perturbés et enfin les espèces rudérales (R), caractérisées par un 
cycle de vie très court qui leur permet de dominer les milieux régulièrement perturbés 
mais néanmoins riches en ressources. La théorie de Tilman (1982) explique la dominance dǯespèces dans une communauté en portant également une attention 
prioritaire aux aspects liés à la compétition entre espèces mais ne prend pas en compte 
les perturbations, à la différence de la théorie de Grime. Ainsi il explique que les milieux 
pauvres en ressources nutritives sont dominés par des espèces ayant une forte capacité compétitrice pour lǯacquisition de la ressource en nutriments qui leur est elle-même conférée par lǯallocation préférentielle de biomasse à leur système racinaire. A lǯinverse, 
les milieux riches en ressources sont dominés par des espèces ayant une forte capacité 
compétitrice pour la lumière, qui leur est conférée par une plus forte allocation de la 
biomasse dans leurs parties aériennes, notamment leurs tiges et feuilles.  Depuis une dizaine dǯannées, le concept de niche est revenu sur le devant de la scène 
après avoir été révisé pour prendre en compte non seulement les conditions limitantes 
environnementales mais également celles dues aux interactions biotiques. Ce concept 
est ainsi redevenu central en écologie des communautés. Cette redéfinition part du 
constat que si deux espèces occupent théoriquement la même niche, cela implique quǯelles partagent la même ressource et la théorie de lǯexclusion compétitive (Gause 
1934) stipule quǯelles ne peuvent coexister de manière durable. Cǯest ainsi quǯest né le 
concept de niche réalisée qui décrit la partie de la niche théorique qui est effectivement occupée par lǯespèce une fois que les interactions biotiques ȋe.g compétitionȌ et tout




















Figure 18 - Les apports de l’écologie des communautés à l’écologie de la restauration : des filtres aux seuils  Le panneau du haut représente les étapes théoriques de la formation dǯune communauté biotique par délétion dǯespèces au travers de filtres. Le panneau du bas montre comment cette idée de filtre est présente en écologie de la restauration dans la notion de seuils. Divers états dǯun même écosystème sont représentés. Pour aller de lǯétat le plus dégradé vers lǯétat pleinement restauré, le passage de seuils abiotiques et biotiques est nécessaire.  
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 autre paramètre pouvant conditionner le développement de lǯespèce dans ce milieu 
(dispersion et éloignement par rapport à une population source) ont été pris en compte 
(Pulliam 2000).  
De la notion de filtres à la notion de seuils 
Cette redéfinition de la niche est sous-jacente à lǯidée que la composition des communautés actuellement observées dans la nature est le fruit dǯune succession de délétions dǯespèces via le passage au travers de filtres abiotiques et biotiques (Keddy 
1992)(Figure 18). Le filtre abiotique « sélectionne » ainsi les espèces adaptées au milieu 
en termes de caractéristiques environnementales (correspondant à la niche théorique). 
Le filtre biotique « sélectionne » les espèces sur la base de leurs interactions biotiques avec les autres espèces de la communauté. En cas dǯexclusion compétitive entre deux espèces, seule lǯune dǯentre elles peut se maintenir durablement dans le milieu. Cette 
conception de la formation des communautés par des filtres abiotiques et biotiques est 
particulièrement présente en écologie de la restauration. Elle est à la base de la 
recherche de seuils abiotiques et biotiques (Hobbs & Harris 2001) qui déterminent le type dǯaction de restauration à entreprendre pour réparer lǯécosystème ȋFigure 18). En 
comparaison avec la notion de filtre, celle de seuil ajoute une dimension appliquée à ce cadre théorique qui devient alors également un outil pour lǯaction. 
Les filtres abiotiques et biotiques renvoient à une conception mécaniste de la compréhension de lǯassemblage des espèces dans la communauté. De manière plus 
récente, la théorie neutraliste de Hubbell (2001) est venue compléter cette vision mécaniste. Ainsi en amont de ces filtres abiotiques et biotiques est venu sǯajouter le filtre 
historique, qui « sélectionne » les espèces potentiellement présentes dans les communautés au niveau dǯune zone biogéographique au gré des migrations et 
extinctions, elles-mêmes fortement influencées par la contingence des évènements 
(Figure 18Ȍ. Cette vision contingente de la compréhension de lǯassemblage des espèces 
dans une communauté est particulièrement éclairante en écologie de la restauration qui sǯintéresse aux diverses trajectoires que les communautés peuvent suivre à partir dǯun 
unique état (Figure 18). Elle ne se restreint pas à un « filtre » et au contraire présente au 
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niveau de chacun des divers états de lǯécosystème un rôle moteur pour orienter lǯévolution de lǯécosystème dǯun état vers un autre ȋFigure 18).  
L’approche par les traits fonctionnels 
Depuis une quinzaine dǯannées, lǯétude des règles dǯassemblage des communautés est progressivement passée dǯun focus sur les espèces vers un focus sur les traits 
fonctionnels. Les traits fonctionnels sont des paramètres morphologique, physiologique 
ou phénologique mesurables à lǯéchelle de lǯindividu, de la cellule à lǯorganisme entier, sans référence à lǯenvironnement ou dǯautres niveaux dǯorganisation, ayant une 
influence sur la fitness des individus (Violle et al. 2007). Leur utilisation permet de comparer dans une même étude un très grand nombre dǯespèces et dǯétudier ainsi leurs stratégies respectives sans avoir besoin de les nommer. Lǯapproche par les traits 
fonctionnels a donc un plus grand potentiel pour produire des règles généralisables à des milieux très divers que nǯen a lǯapproche par les espèces. Cette approche, très 
répandue en écologie des communautés (McGill et al. 2006), présente également dǯimportantes potentialités en écologie de la restauration (Pywell et al. 2003), où le 
besoin de règles généralisables est également fortement présent. Dans cette thèse, jǯai utilisé la notion de seuil pour replacer mon étude, centrée sur les 
liens plante-sol au niveau de lits de ravines, dans le cadre conceptuel général de la 
restauration des écosystèmes, proposé par (Hobbs & Harris 2001). Plus particulièrement, jǯai utilisé lǯapproche par les traits fonctionnels pour comprendre 
comment les communautés végétales répondent à des changements de propriétés de 
sols de lits de ravines en cours de restauration (Chapitre 2.2 de la partie II)  
x. Le rôle des communautés biotiques dans les fonctions écosystémiques : 
les apports de l’écologie fonctionnelle  
Un écosystème est un ensemble formé par une communauté biotique et par les 
paramètres abiotiques qui lui sont associés. Une partie de lǯécologie fonctionnelle 
cherche à comprendre comment les communautés biotiques influencent les flux de matière et dǯénergie dans les écosystèmes (Loreau 2010). Cǯest essentiellement ce champ de lǯécologie fonctionnelle qui a été sollicité pour mener ce travail de thèse.  
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Le rôle de la composition des communautés biotiques dans le fonctionnement des 
écosystèmes 
La composition de la communauté biotique est un des éléments invoqué pour expliquer les flux de matière et dǯénergie dans les écosystèmes. La composition dǯune communauté est décrite à la fois par le type et lǯabondance relative des individus qui appartiennent à 
cette communauté. La diversité des espèces, qui a longtemps été considérée comme un 
épiphénomène pour comprendre le fonctionnement des écosystèmes est aujourdǯhui 
considérée comme centrale (Loreau 2010) (Figure 19Ȍ. Cǯest lǯexpérience historique de 
Tilman et al. (2001) qui a démontré le rôle important de la diversité spécifique dans le 
fonctionnement des écosystèmes, plus particulièrement la production de biomasse 
végétale dans ce cas. Divers mécanismes ont depuis été mis en avant pour expliquer cet effet, généralement positif. Premièrement, il peut être dû à un effet dǯéchantillonnage 
(Aarssen 1997). Effectivement, plus une communauté présente dǯespèces, plus les chances quǯil y ait une espèce efficace pour la fonction que lǯon étudie est grande. Cette 
première explication, purement statistique doit être considérée mais apporte peu en 
termes de mécanisme écologique à proprement parlé. La deuxième hypothèse renvoie à 
la complémentarité entre espèces (Tilman et al. 1997). Par exemple, si plusieurs espèces utilisent de manière complémentaire les ressources dǯun sol, alors on comprend que la 
production de biomasse sur une parcelle diversifiée est plus grande que dans une 
monoculture. Enfin, Hector et al. (1999) soulignent un troisième mécanisme pouvant expliquer le rôle positif de la diversité sur le fonctionnement des écosystèmes. Cǯest la 
facilitation, définie comme lǯeffet bénéfique quǯune espèce a sur lǯinstallation, la survie ou la reproduction dǯune autre espèce. Par exemple, les plantes « nurses » sont des espèces qui favorisent lǯinstallation dǯautres plantes (Pywell et al. 2002, Ren et al. 2008). 
La facilitation peut également expliquer quǯen mélange, des espèces produisent globalement plus de biomasse que ce à quoi lǯon pourrait sǯattendre sur la base de leur 
productivité moyenne en monoculture (Loreau & Hector 2001). La diversité spécifique 
est ainsi à la base de propriétés émergentes des communautés biotiques, qui ne peuvent simplement découler dǯobservations réalisées à lǯéchelle des individus. Si lǯon considère le fonctionnement des écosystèmes en prenant en compte lǯépaisseur du temps, alors la 
diversité a également été pointée du doigt comme étant primordiale










Figure 19 - Les apports de l’écologie des 
écosystèmes à l’écologie de la 
restauration 
Le panneau du haut présente les deux grandes théories de lǯécologie 
fonctionnelle, expliquant le rôle des 
communautés biotiques dans le 
fonctionnement des écosystèmes, qui ont 
été utilisées dans cette thèse (Tilman et al. 
1997; Grime 1998; Garnier et al. 2004). Le 
panneau du bas présente comment ces 
connaissances peuvent apporter des 
éclairages nouveaux en écologie de la restauration. Cǯest de cette manière quǯils 
ont été utilisés dans cette thèse.  
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pour expliquer leur stabilité. Ce sont alors les effets dǯassurance (Yachi & Loreau 1999) 
ou port-folio (Doak et al. 1998) qui sont mis en avant pour expliquer ce rôle. Ils 
renvoient respectivement au fait que la redondance des espèces favorise la conservation dǯune fonction malgré la perte dǯune espèce dǯune part et dǯautre part quǯen cas de 
perturbation, plus la communauté est composée dǯespèces différentes, plus il y a de chances que lǯune dǯentre elles « remplace fonctionnellement parlant » lǯespèce disparue 
à cause de la perturbation.  Parallèlement à cette idée appuyant le rôle de la diversité, une autre théorie met lǯaccent sur lǯabondance relative des individus pour expliquer le rôle des espèces sur le 
fonctionnement des écosystèmes (Figure 19). En effet, cette hypothèse stipule que le 
fonctionnement des écosystèmes est marqué par le fonctionnement de ses espèces 
dominantes (Grime 1998). Ce nǯest donc plus la diversité des individus qui est mise en 
avant mais plutôt leur importance relative en termes de biomasse. Par exemple, si la 
communauté est dominée par des espèces caractérisées par un recyclage rapide des nutriments, alors selon cette hypothèse, lǯécosystème sera lui aussi caractérisé par un 
recyclage rapide des nutriments.  
Ces deux théories, basées préférentiellement sur la diversité des individus ou sur leur abondance sont complémentaires et permettent dǯéclairer comment les communautés 
biotiques influencent le fonctionnement des écosystèmes auxquels elles appartiennent. Ceci est particulièrement important en écologie de la restauration, o‘ lǯon cherche à comprendre comment les flux de matière et dǯénergie évoluent dans les écosystèmes en 
cours de restauration. )l sǯagit en effet non seulement de suivre des changements mais 
également de comprendre ce qui les détermine pour mieux les orienter par une action 
volontaire anthropique de restauration. 
L’approche par les traits fonctionnels 
Depuis une dizaine dǯannées, lǯapproche par les traits fonctionnels est également particulièrement développée dans cette branche de lǯécologie fonctionnelle, qui sǯintéresse au rôle des communautés biotiques dans le fonctionnement des écosystèmes. 
Elle permet de formuler plus précisément les deux grandes hypothèses décrites ci-
dessus ainsi que de les tester de manière plus globale, sans dépendre de la contingence 
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floristique. De plus, les espèces peuvent être redondantes fonctionnellement et ainsi 
deux communautés présentant un même nombre dǯespèces ȋrichesse spécifiqueȌ mais 
deux niveaux de redondance distincts entre leurs espèces constitutives, peuvent avoir des effets très différents sur le fonctionnement de lǯécosystème du fait de la redondance 
(Petchey et al. 2004). Lǯapproche par les traits ne décrit pas les individus par leurs 
espèces mais par leurs caractéristiques morphologiques, physiologiques ou phénologiques, ce qui permet ainsi de sǯaffranchir des « biais » liés à la redondance entre espèces. )l est dǯailleurs régulièrement souligné que la diversité des traits fonctionnels 
explique mieux le fonctionnement des écosystèmes que la diversité des espèces (Cadotte 
et al. 2011). Cette approche par les traits en écologie fonctionnelle est « simplexe » dans 
le sens où elle vise à comprendre le fonctionnement complexe des écosystèmes, y 
compris leurs propriétés émergentes, en se focalisant sur des paramètres simples à 
mesurer au niveau des individus (Berthoz 2009). Elle ne cherche donc pas à 
« découper » lǯécosystème pour comprendre comment fonctionnent ces parties mais plutôt à trouver un point dǯentrée simple pour aborder le fonctionnement des 
écosystèmes dans leur complexité.  
Les deux grandes théories utilisées pour expliquer le fonctionnement des écosystèmes 
ont été « traduites » par lǯapproche par les traits fonctionnels. Ceci a donné lieu à la création de divers outils et métriques standardisés permettant dǯapprofondir les connaissances dans ce domaine. Lǯhypothèse de Grime a ainsi été « traduite » : le 
fonctionnement des écosystèmes est déterminé par le trait moyen de la communauté 
(Garnier et al. 2004). Cǯest lǯhypothèse du « ratio des masses ». Le trait moyen de la 
communauté (Community weighted mean en anglais, CWM) est défini, pour un trait 
donné, par la moyenne pondérée des attributs (valeurs prises par le trait) des individus composant la communauté. La pondération sǯeffectue par le ratio de lǯabondance relative des individus dans la communauté. Lǯautre hypothèse, mettant en avant le rôle 
de la diversité des individus sur le fonctionnement des écosystèmes, est également fortement développée via lǯapproche par les traits (Díaz & Cabido 2001). Diverses métriques ont été définies pour décrire la diversité des traits à lǯéchelle des 
communautés. Elles visent à décrire la valeur, lǯabondance et lǯamplitude des traits 
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fonctionnels. La diversité fonctionnelle de Rao (Rao 1982) ainsi que lǯindice de diversité 
fonctionnelle de Mason (Mason et al. 2003) sont particulièrement utilisés.  
De nombreuses études ont souligné le rôle de la diversité fonctionnelle (e.g Scherer-
Lorenzen 2008, Bonnie et al. 2010) ou du trait moyen de la communauté dans le 
fonctionnement des écosystèmes (e.g Lavorel & Garnier 2002, Garnier et al. 2004). Par contre, il nǯexiste que relativement peu dǯétudes qui ont cherché à comparer la 
pertinence de ces deux hypothèses de manière conjointe (Mokany et al. 2008, Laughlin 
2011, Ricotta & Moretti 2011, Dias et al. 2013). De plus, une grande partie des études sur 
ce sujet se focalise sur des communautés herbacées de prairies (souvent manipulées 
pour isoler les facteurs de variabilité) et sur la fonction de production de biomasse. Ainsi, il existe un réel besoin dǯétendre le spectre des communautés étudiées ainsi que 
celui du type de fonctions étudiées, sans forcément se restreindre à celles directement 
impliquées dans la fitness des individus, comme le suggère la définition des traits 
fonctionnels (Violle et al. 2007). Dans le cas de fonctions écologiques non reliées à la 
fitness, il apparait plus idoine dǯutiliser le terme « trait » sans y apposer le terme 
« fonctionnel ». Dans la suite du manuscrit, nous utiliserons essentiellement lǯexpression 
« approche par les traits », car nous nǯavons pas concentré notre étude sur les fonctions 
écologiques directement impliquées dans la fitness des individus.  
Potentialités de l’approche par les traits en écologie de la restauration En écologie de la restauration, lǯapproche par les traits est particulièrement intéressante 
pour comprendre le fonctionnement des écosystèmes en cours de restauration. En effet, 
si le fonctionnement des écosystèmes en général est régi par la composition 
fonctionnelle des communautés, alors cet effet doit également être important dans le cas 
des écosystèmes en cours de restauration (Walker et al. 1999, Cadotte et al. 2011, 
Montoya et al. 2012). Lǯapproche par les traits peut alors apporter des éclairages 
nouveaux utiles à la définition de nouvelles stratégies de restauration. De plus, en ne se 
focalisant pas sur les espèces mais plutôt sur les traits, cela permet de comparer plus facilement les résultats dǯétudes réalisées dans des contextes différents, ce qui est fréquent en écologie de la restauration o‘ de nombreux types dǯécosystèmes sont 
étudiés. Par ailleurs, en adoptant une démarche par les traits en écologie de la 
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restauration, cela amène à étudier le lien entre composition fonctionnelle de 
communautés et fonctions écologiques dans des écosystèmes semi-naturels variés. Cela contribue ainsi à ouvrir le spectre des écosystèmes étudiés par lǯapproche par les traits. Si les règles démontrées dans des milieux prairiaux se confirment dans dǯautres milieux 
tels que des forêts ou des landes en cours de restauration, alors la validité de ces théories serait fortement renforcée. Bien que lǯapproche par les traits se développe en 
écologie de la restauration (Pywell et al. 2003, Burylo et al. 2009, Helsen et al. 2012), elle 
reste encore relativement rare.  Dans cette thèse, jǯai fait le choix dǯutiliser lǯapproche par les traits car elle permet de 
faciliter les échanges entre lǯécologie de la restauration et dǯautres champs de lǯécologie tels que des communautés et des écosystèmes. Ces échanges sont dǯune grande richesse et permettent dǯouvrir de nouvelles perspectives tant pour lǯécologie de la restauration 
que pour la connaissance en écologie générale. Enfin, les concepts présentés dans ce 
paragraphe décrivant lǯapport de lǯécologie fonctionnelle à lǯécologie de la restauration sont au cœur de ce travail de thèse. )ls constituent le cadre théorique ayant permis la 
formulation précise des questions de recherche abordées dans cette thèse qui portent 
sur le rôle des communautés végétales dans le fonctionnement des écosystèmes de lits 
de ravines en cours de restauration écologique. 
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L’ECOLOGIE DE LA RESTAURATION, L’APPROCHE PAR LES TRAITS ET L’EROSION DES SOLS 
Après avoir présenté les éléments théoriques de lǯécologie de la restauration, lǯécologie des communautés et lǯécologie fonctionnelle que jǯai sollicitées dans ce travail de thèse, jǯai souhaité présenter plus précisément comment ces cadres théoriques peuvent apporter un éclairage dans le cas précis de lǯétude de terrains érodés. Ce travail fait 
également appel à diverses disciplines des géosciences, telles que la géomorphologie ou 
la pédologie, dont je détaille les éléments qui ont été utiles pour mener ce travail de 
recherche. 
xi. Les ravines, une forme d’érosion particulièrement sévère  
Les ravines : une unité hydro-géomorphologique Lǯérosion des sols est définie comme la perte de substance que subit une portion de 
surface terrestre (Neboit 2010), due au détachement de particules de sols puis à leur transport. Lǯérosion est un terme général décrivant en réalité une pluralité de processus. On distingue ainsi lǯérosion hydrique, o‘ le principal agent du détachement et du transport de particules est lǯeau, de lǯérosion éolienne, o‘ cet agent est le vent. Dans cette thèse, je me suis uniquement intéressée à lǯérosion hydrique. Plus 
particulièrement, je me suis concentrée sur les ravines, qui sont des unités hydro-
géomorphologiques élémentaires formées par le creusement de la roche sur quelques 
dizaines de centimètres à plusieurs mètres de profondeur par lǯaction du ruissellement 
concentré. Ces formes dǯérosion sont permanentes et ne peuvent être facilement 
remaniées par lǯhomme. Le fonctionnement des ravines est intermittent, avec des pics dǯactivités lors dǯorages qui mobilisent alors dǯimportantes quantités de matériaux 
(Descroix & Mathys 2003). Ce type dǯérosion, particulièrement intense, présente un 
fonctionnement propre qui ne peut être compris par extrapolation de processus 
observés par exemple dans des rigoles, qui sont des « griffures » de faible profondeur, formées sous lǯaction du ruissellement concentré et qui peuvent, contrairement aux 
ravines, facilement être remaniées par des outils ou machines agricoles (Neboit 2010). 
La compréhension du fonctionnement des ravines requiert donc des études se focalisant 
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précisément sur cette forme dǯérosion. )l est donc important de mener des études à cette 
échelle géomorphologique (Poesen et al. 2003).  
La formation de ravines s’effectue par le franchissement de seuils 
La formation de ravines requiert le franchissement de seuils en termes de conditions de pluviométrie, dǯhydraulique, de topographie, de pédologie et enfin de type de couverture végétale, généralement influencée par le mode dǯusage des terres (Poesen et al. 2003). 
Le plus souvent, les ravines se forment sur des sols faiblement cohésifs (Poesen 1993), présentant une capacité dǯinfiltration limitée (Horton 1945) et une forte pente (Poesen 
et al. 1998). La présence de pluies de fortes intensités réparties de manière très hétérogène au cours de lǯannée favorise également la formation de ravines. Enfin, un 
couvert végétal faiblement développé ou non permanent, tel quǯon le trouve dans les 
champs cultivés est un point clé pour le développement de ravines (Valentin et al. 2005). 
Cette notion de seuil renvoie au concept de bio-rhexistasie, initialement défini par Henri 
Erhart en 1955. Ce concept fait référence, à lǯéchelle de continents et des temps géologiques, à un gradient jalonné de seuils allant dǯune dynamique purement érosive, cǯest la rhexistasie, à une dynamique purement végétale, cǯest la biostasie (Gachon 
1957). Ce concept a été adapté pour décrire les dynamiques érosives et végétales des 
terrains marneux des Alpes du Sud (Rovéra et al. 1999). Plus particulièrement, il a donné lieu à la production dǯune classification des types de ravines marneuses des Alpes 
du Sud selon leur profil en long ainsi que leur couverture végétale (Rey 2002). Les 
ravines faiblement végétalisées (<30%) et présentant un profil rectiligne sont à lǯextrémité rhexistatique avec une dynamique essentiellement érosive. A lǯopposé se 
trouvent les ravines fortement végétalisées (>50%) et présentant un profil en long concave, qui sont ainsi à lǯextrémité biostasique avec une dynamique essentiellement 
végétale. En position intermédiaire, on trouve les ravines moyennement végétalisées ȋentre ͵Ͳ et ͷͲ %Ȍ, présentant un profil en marche dǯescaliers. La dynamique de ces 
ravines peut alors être qualifiée de « biorhexistasique » (Rey 2002). Cǯest dans cet état 
intermédiaire que se trouve le seuil entre rhexistasie et biostasie.  
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La restauration des ravines requiert également le franchissement de seuils Lǯactivité érosive due aux ravines est responsable dǯune part significative de la charge sédimentaire des cours dǯeau, de minium ͳͲ % jusquǯ à ͻͶ % selon les endroits du globe 
(Poesen et al. 2003). Les conséquences négatives à lǯaval des bassins versants imputées 
à cette charge sédimentaire stimulent la recherche sur les ravines dans le but de mieux 
comprendre comment elles se forment, comment prévenir leur apparition et enfin comment réduire leur activité lorsquǯelles touchent des terrains concentrant des enjeux humains. En plus des conséquences à lǯaval, la présence de ravines a dǯimportantes conséquences à lǯamont sur les propriétés des sols touchés par ce type dǯérosion. Le 
développement de la végétation est particulièrement difficile dans les ravines à cause de 
la disponibilité épisodique en eau, des contraintes de déracinement liées au 
ruissellement concentré (Burylo et al. 2009, Burylo et al. 2012b) et de la faible fertilité de ces terrains qui sont plus proches dǯune roche mère que dǯun véritable sol (Vallauri 
1997). Ces conséquences amont du ravinement sont rarement mises en avant pour 
justifier des travaux de restauration. Cependant, la restauration des propriétés des sols 
est nécessaire pour permettre la restauration des ravines via le développement dǯun 
couvert végétal pérenne.  Tout comme la formation des ravines, le développement dǯun couvert végétal 
stabilisateur dans les ravines requiert le passage de seuils, qui sont à la fois abiotiques et 
biotiques (Burylo et al. 2007, Rey 2009). La restauration des ravines est pour cette 
raison plutôt délicate. La stratégie la plus couramment utilisée, dont il a déjà été 
question plus haut dans le document, consiste à remodeler le profil du lit des ravines 
pour faire apparaitre une succession de « marches dǯescaliers » qui dissipent lǯénergie de lǯécoulement et forment des zones o‘ le développement végétal est favorisé (Dabney et 
al. 2004, Rey 2004). Lǯefficacité de cette technique a été démontrée (Rey 2009). On peut 
considérer que cette action mécanique de remodelage du lit des ravines participe ainsi au franchissement dǯun seuil abiotique, caractérisé par une inversion de la dynamique érosive au profit dǯune dynamique sédimentaire, conduisant à la formation dǯamas 
sédimentaires propices au développement végétal. 
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En plus de ce remodelage morphologique, il a été montré que la plantation de barrières 
végétales, dans la partie aval du lit des ravines afin de filtrer le flux de sédiments, permet dǯaccroitre la réduction de lǯécoulement et ainsi de favoriser le dépôt de sédiments dans 
le lit des ravines (Dabney et al. 2004, Rey 2009). La végétation filtre alors le 
ruissellement concentré lors de crues et joue le rôle de piège à sédiments, favorisant 
ainsi le dépôt sédimentaire dans le lit des ravines avant que ceux-ci nǯatteignent lǯexutoire (Figure 20). Le rôle de ces barrières végétales implantées est donc, dans un 
premier temps, essentiellement de renforcer le passage du seuil abiotique évoqué ci-
dessus pour permettre la restauration.  
 
Figure 20 - Photographie d’une communauté végétale dans 
un lit de ravines en cours de restauration écologique Draix, 
Alpes du Sud (2012) Source : Amandine Erktan  
 Lǯétablissement dǯune végétation spontanée requiert par la suite le passage de seuils 
biotiques liés à la structuration des communautés biotiques ou encore du sol en 
formation (Figure 20). Lǯeffet de travaux de restauration sur les propriétés des sols des terrains ravinés a reçu relativement moins dǯattention (Vallauri 1997, Burri et al. 2009, 
Dlapa et al. 2012). Néanmoins, il a été montré que lǯévaluation des propriétés des sols en cours de restauration est un angle dǯapproche particulièrement pertinent pour évaluer lǯétat des écosystèmes en cours de restauration écologique (Herrick et al. 2006).  La 
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formation des sols étant un processus lent, lǯétude des propriétés des sols de terrains en cours de restauration requiert de disposer dǯun certain recul après travaux, de lǯordre de la centaine dǯannées si possible, ce qui peut expliquer le nombre relativement réduit dǯétudes se focalisant sur ce point. Dans les Alpes du Sud, à lǯéchelle dǯun petit bassin 
versant, qui a bénéficié de travaux de restauration il y a 120 ans, une étude a montré que les sols ont globalement retrouvé leur profondeur potentielle dǯenviron ͷͲ cm mais sont 
généralement peu différenciés. Ils sont ainsi composés de fragments de marnes peu 
structurés avec de faibles taux de matière organique. Malgré cela, la prospection 
racinaire est relativement élevée et des communautés lombriciennes ont été observées 
(Vallauri 1997). Cette analyse à lǯéchelle dǯun petit bassin versant se concentre sur des 
zones relativement bien végétalisées.  
Dans cette thèse, je me suis focalisée sur la restauration des ravines et non sur les 
processus impliqués dans leur formation. Plus précisément, les études menées durant 
ces trois années apportent un éclairage sur la reconstruction à la fois abiotique et 
biotique des écosystèmes de lits de ravines en cours de restauration écologique, sans 
toutefois chercher à identifier ou préciser des seuils.    
xii. Traits végétaux, dynamiques érosives et propriétés des sols : vers une 
étude à l’échelle des communautés 
La couverture végétale joue un rôle essentiel dans les dynamiques érosives et 
sédimentaires (Thornes 1990, Morgan & Rickson 1995, Gyssels et al. 2005). Généralement, lǯaugmentation de la couverture végétale est liée à la diminution de lǯactivité érosive et favorise la sédimentation. Par exemple dans les Alpes du Sud, Mathys 
et al. (2003) ont mesuré que lǯérosion produit ͳͲͲ tonnes de sédiments par hectare et 
par an dans des zones dépourvues de végétation alors quǯelle nǯest que de 3 tonnes de 
sédiments par hectare et par an dans les zones présentant une couverture végétale 
importante.  Divers mécanismes expliquent lǯeffet des plantes sur lǯérosion.  Il a ainsi été montré que les plantes jouent directement un rôle dans la maîtrise de lǯérosion hydrique en diminuant la capacité de lǯeau à arracher et à transporter des particules de sols. Ainsi le 
couvert végétal formé par les feuilles des plantes intercepte les gouttes de pluie et réduit 
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lǯénergie de celles-ci qui ont alors une moindre capacité à arracher des particules de sol ȋeffet splashȌ. Par ailleurs, de par leur activité dǯévapotranspiration, les plantes favorisent lǯinfiltration et participent donc à la réduction de lǯintensité du ruissellement 
(Domingo et al. 1999). Un autre effet est imputable à la présence de racines et tout particulièrement dǯun dense réseau de racines fines dans les couches superficielles du 
sol, qui renforce sa cohésion et limite donc la quantité de particules de sols facilement mobilisables par lǯeau (Greenway 1987, Thornes 1990). Les racines jouent également un rôle important dans la formation dǯagrégats de sols, complexes argilo-humiques de 
tailles variables, qui rendent le sol plus résistant au ruissellement (Angers & Caron 
1998). Enfin, la végétation peut aussi interagir avec la dynamique sédimentaire. Dans ce 
cas, le rôle joué par la végétation tient essentiellement au fait que la partie basse de la 
canopée des plantes augmente la rugosité de la surface du sol, ce qui ralentit le 
ruissellement et favorise donc le dépôt de particules de sol (Bochet et al. 2000, Lee et al. 
2000).  
Divers types de plantes ont été associés à des effets variables sur les dynamiques 
érosives et sédimentaires. En particulier, la morphologie des parties aériennes (Bochet 
et al. 2000, Hussein et al. 2007) et racinaires (Wu et al. 1979, Nilaweera & Nutalaya 
1999, Dupuy et al. 2005) joue un rôle important dans la qualité des effets joués. Lǯapproche par les traits permet classiquement de relier des caractéristiques morphologiques dǯindividus végétaux à leur fonctionnement biologique. )ci, ce sont 
plutôt les propriétés mécaniques de plantes soumises à un flux sédimentaire qui nous 
intéressent et plusieurs études ont montré que la morphologie des plantes est liée à 
leurs propriétés mécaniques (Wu et al. 1979, Reubens et al. 2007, Mickovski et al. 2009). Lǯapproche par les traits apparait donc comme un point dǯentrée pertinent pour étudier 
de manière plus fine et précise lǯinfluence que divers types de végétation peuvent avoir sur ces dynamiques. Elle nǯa cependant relativement reçu que peu dǯintérêt jusquǯà 
présent (sauf Stokes et al. 2009, Burylo et al. 2011, Burylo et al. 2012a). Ce travail de 
thèse constitue donc un pas de plus pour approfondir lǯétude des interactions entre 
végétation, érosion et sédimentation via une approche par les traits végétaux.   De plus, le rôle de la végétation sur lǯérosion et la sédimentation a préférentiellement été étudié à lǯéchelle de la plante ȋindividusȌ (Bochet et al. 2000, Burylo et al. 2012a) ou bien 
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du paysage (Fu & Chen 2000, Dabney et al. 2006, Bautista et al. 2007, Bochet et al. 2009, 
Corenblit et al. 2009, Corenblit et al. 2011) mais plus rarement à lǯéchelle des 
communautés de plantes. Or, dans les milieux semi-naturels comme dans le cas des lits 
de ravines des Alpes du Sud, ce sont bien des communautés de plantes qui se 
développent dans les lits et qui influencent les dynamiques érosives et sédimentaires dǯune part et les propriétés des sols dǯautre part. En quoi les observations réalisées à lǯéchelle des individus ou du paysage peuvent sǯétendre à lǯéchelle des communautés est loin dǯêtre évident. )l existe en effet des propriétés auto-émergentes caractérisant les systèmes vivants lorsque lǯon passe dǯun niveau dǯorganisation à un autre (Atlan 2011).  
La végétation est également fortement liée aux propriétés des sols. Par exemple, la 
vitesse de recyclage des nutriments par le couvert végétal est étroitement liée au cycle des nutriments dans le sol sur lequel cette végétation sǯest implantée (Handley 1954, 
Vuuren & Berendse 1993, Wardle et al. 2012). Les interactions entre les propriétés du 
sol, tels que leur fertilité et les caractéristiques du couvert végétal ont largement été 
étudiées (Wardle 2002, Bardgett & Wardle 2010, Wardle et al. 2012), y compris par lǯapproche par les traits fonctionnels à lǯéchelle des communautés (Grime 2006, Fornara 
et al. 2009, Eskelinen et al. 2012, Schellberg & Pontes 2012). Néanmoins, la plupart de ces études se concentrent sur des prairies ou des zones cultivées. Dans cette thèse, jǯai choisi dǯétudier ces interactions dans des milieux semi-naturels initialement fortement 
dégradés et présentant de nombreuses ravines actives et actuellement en cours de restauration écologique depuis une dizaine à plus dǯune centaine dǯannées.  
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QUESTION DE RECHERCHE 
Lǯobjectif de cette thèse est de comprendre comment les caractéristiques des 
communautés végétales interagissent avec la formation de sols dans le lit de ravines 
marneuses érodées en cours de restauration écologique. Plus particulièrement, je me 
suis intéressée à deux étapes de la formation des sols : lǯaccumulation de sédiments, puis 
le changement des propriétés biologiques et physiques de ces amas sédimentaires 
évoluant ainsi vers de véritables sols.  Lǯhypothèse centrale de cette thèse est que les traits végétaux à lǯéchelle des 
communautés expliquent la formation des sols de lits de ravines marneuses en cours de 
restauration écologique.  Dans la première partie, jǯai ainsi cherché à comprendre comment les traits 
morphologiques épigés de barrières végétales implantées lors de travaux de génie 
écologique déterminent leur capacité à retenir des sédiments marneux (Figure 21). 
Cette partie est composée de deux chapitres principaux. Dans le premier, je me suis plus 
particulièrement intéressée à des barrières monospécifiques de rejets de saules, 
classiquement utilisées en génie écologique. Dans le second chapitre, je me suis 
intéressée à des barrières végétales plurispécifiques afin de tester lǯeffet de la diversité 
morphologique des barrières sur la capacité de rétention sédimentaire. Dans la seconde partie, jǯai cherché à comprendre comment les traits de communautés 
spontanées interagissent avec les propriétés des amas sédimentaires évoluant vers des 
sols (Figure 21). Plus particulièrement, je me suis concentrée sur deux éléments : la stabilité des agrégats du sol et la fertilité des sols. Dans le premier chapitre, jǯai ainsi étudié lǯinfluence des traits racinaires sur la stabilité des agrégats. Dans le second chapitre, jǯai cherché à relier des traits végétaux impliqués dans lǯacquisition et la 
conservation des ressources avec la fertilité des sols. 
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Figure 21 - Plan schématique de la thèse. 
 
Panneau de gauche - La première partie se concentre sur le rôle des traits morphologiques épigés de barrières végétales dans la formation dǯamas sédimentaires dans des lits de ravines en 
cours de restauration. Le chapitre I.1 se focalise sur des barrières de rejets de saules (Salix 
purpurea) implantés lors de travaux de génie écologique. Le chapitre I.2 ambitionne de 
comprendre les liens entre la diversité des traits et la rétention sédimentaire dans des barrières 
plurispécifiques de lits de ravines.  
 
Panneau de droite – La deuxième partie se concentre sur interactions entre traits végétaux à lǯéchelle de communautés et propriétés de sols de lits de ravines en cours de restauration. Le 
chapitre II.1 présente le rôle des traits racinaires dans la stabilité des agrégats de sols. Le chapitre )).ʹ sǯintéresse aux interactions entre traits fonctionnels végétaux épigés et fertilité du 
sol. 
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PAYSAGE DISCIPLINAIRE 
Ce travail de thèse est avant tout un travail de recherche en écologie. Il fait néanmoins 
appel à dǯautres disciplines telles que la pédologie ou la géomorphologie. Lǯécologie est 
une discipline vaste qui comprend de nombreuses sous-disciplines. Cette thèse sǯinscrit 
dans le cadre de réflexions menées en écologie de la restauration et dans la science émergente relative à lǯingénierie écologique. Pour mener ce travail de recherche, jǯai plus précisément choisi de faire appel à des concepts et outils dans le champ de lǯécologie fonctionnelle et de lǯécologie des communautés, en privilégiant une approche par les traits. Jǯai particulièrement ancré mon travail dans les travaux de recherche en écologie 
fonctionnelle cherchant à comprendre comment les communautés biotiques peuvent 
influencer le fonctionnement des écosystèmes (Figure 22). 
  



































Figure 22 - Paysage disciplinaire de la thèse Pour chacune des parties de cette thèse, les principales disciplines scientifiques sollicitées au cours de cette thèse sont présentées. Cette thèse sǯinscrit dans le cadre conceptuel de lǯécologie de la restauration de la science de lǯingénierie écologique. Plus précisément lǯécologie fonctionnelle et lǯécologie des communautés ont fourni des théories et outils nécessaires au cœur de ce travail de thèse. De 
plus, dans la première partie, des notions de géomorphologie ont été sollicitées pour comprendre les interactions entre plantes et dynamiques sédimentaires. Dans la deuxième partie, des notions dǯécologie du sol ont été utilisées pour étudier les interactions entre communautés végétales et 
formation des sols de lits de ravines.  
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DEMARCHE, ECHELLES ET TERRAINS D’ETUDE 
Une démarche de terrain 
Cette thèse vise à comprendre comment le système sol-plante se forme dans des lits de 
ravines en cours de restauration écologique. Je me suis particulièrement intéressée à 
deux grandes étapes : lǯaccumulation de sédiments ȋPartie ) de ce manuscritȌ, puis la 
structuration de ces amas sédimentaires pour former un véritable sol, support du 
développement de végétaux (Partie II de ce manuscrit). Du point de vue 
géomorphologique, cǯest lǯéchelle de la ravine qui a été choisie. Du point de vue écologique, cǯest le niveau dǯorganisation des communautés végétales qui a été retenu. Ces échelles géomorphologiques et écologiques choisies mǯont naturellement orientée 
vers une approche de terrain. De plus, la formation des sols étant un processus long, nécessitant plusieurs dizaines voire centaines dǯannées, celle-ci ne peut facilement être reproduite en laboratoire. Ceci a confirmé que lǯapproche de terrain apparaît 
particulièrement appropriée pour aborder ces questions.   
Caractérisation climatique et géomorphologique des terrains étudiés dans les Alpes du Sud Jǯai concentré mon étude sur les terrains marneux des Alpes du Sud. Cette zone présente 
un climat montagnard à tendance subméditerranéenne (Robert 2000), caractérisé par des étés secs, entrecoupés de précipitations orageuses, et dǯhivers froids avec un gel 
important de Décembre à Mars, sans toutefois être particulièrement enneigés. Les 
précipitations annuelles moyennes sont dǯenviron ͺͲͲ mm. Ces valeurs moyennes cachent une grande disparité en termes de précipitation au cours de lǯannée. Ainsi, dans 
les environs de Digne-les-Bains, la pluviométrie mensuelle peut varier de 0 à 120 mm au cours dǯune même année (Mathys 2006). La température moyenne annuelle dans cette région est dǯenviron ͳͲ.ʹ°C (Rey 2002) et présente également de fortes variations 
journalières et mensuelles. Dans les environs de Digne-les-Bains, il a ainsi été observé 
que la température journalière moyenne peut varier, au cours dǯune année, entre -6,3 °C 
et +25,8 °C. De plus, 25 % des jours dǯune année ont une température maximale qui 
dépasse 25°C et 36 % des jours ont une température minimale inférieure à 0°C. Par 
ailleurs, 127 jours par an en moyenne sont caractérisés par une température maximale 
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positive et une température minimale négative, ce qui implique une forte alternance de 
gel et de dégel au niveau de cette zone.  
Les Alpes du Sud présentent divers types de terrains. Je me suis essentiellement 
intéressée aux Terres noires, désignant des formations géologiques marneuses du Jurassique ȋdu Bathonien à lǯOxfordienȌ. Dǯun point de vue géologique, ces roches sont plus marneuses que calcaires et sont composées de ͵ͷ à ͸ͷ % dǯargiles (Le Bouteiller 
2011). Leur épaisseur est variable, allant par exemple de 300 m à 1000 m dǯépaisseur 
dans les environs de Digne-les-Bains (Mathys 2006). Elles présentent une grande 
friabilité et sont particulièrement sensibles aux alternances gel-dégel (Descroix & 
Mathys 2003), elles-mêmes responsables de la fragmentation en surface de la roche mère. Ceci mène à la formation dǯune couverture détritique de faible cohésion à sa 
surface. Cette couche est constituée de fragments marneux grossiers dans une matrice 
de matériaux plus fins (Maquaire et al. 2002).  Lǯérosivité des pluies, souvent concentrées lors dǯorages violents, ainsi que la faible 
cohésion des marnes rend les Terres noires de Alpes du Sud particulièrement sensibles à lǯérosion hydrique. Lǯérosion des sols sur ces terrains est caractérisée par de 
nombreuses ravines actives. Celles-ci sont formées sous lǯaction du ruissellement 
concentré voire de mini laves torrentielles présentant des concentrations en sédiments jusquǯà ͳͶͲͲ g L-1 (Oostwoud Wijdenes & Ergenzinger 1998).  
Caractérisation du couvert végétal des terrains étudiés dans les Alpes du Sud 
La végétation présente sur les Terres noires a été fortement réduite au cours du XVIIIème 
siècle par le déboisement et le pâturage (Vallauri 1997). Des travaux de restauration 
écologique, dont un important travail de reboisement, ont ensuite été menés au cours du 
XIXème et au début du XXème siècle. Ces terrains présentent aujourdǯhui deux grands types 
de couvert végétal (Figure 23). Le premier correspond à des peuplements arborés, 
formés de résineux, essentiellement des Pins noirs et sylvestres (Pinus nigra et Pinus 
sylvestris) et de feuillus (Acer opalus, A. campestre, Sorbus aria et Quercus pubescens). En 
sous-couvert, un étage arbustif est généralement présent dans ces zones avec par 
exemple du Buis (Buxus sempervirens), du Genévrier (Juniperus communis) ou encore  de lǯAmélanchier ȋAmelanchier ovalis). Ces zones sont dominées par une dynamique 
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végétale importante et montrent des taux dǯérosion relativement faibles. Le deuxième 
type de couvert présent sur ces terrains correspond à des milieux où la dynamique 
végétale est intermédiaire, correspondant à des ravines partiellement végétalisées, où lǯactivité érosive est non négligeable. On trouve alors des « taches » de végétation, 
parsemées dans les terrains ravinés. Ces ilots végétaux présentent divers types de 
végétation. Ainsi, certains sont essentiellement composés dǯherbacées, dont les espèces 
les plus fréquemment rencontrées sont la Bauche (Achnatherum Calamagrostis) et lǯAphyllante (Aphyllantes monspeliensis). Dǯautres présentent une strate arbustive 
dominante, avec la Bugrane (Ononis fruticosa), le Buis (Buxus sempervirens), le Genet 
(Genista cinerea) et le Genévrier (Juniperus communis) comme espèces dominantes. 
Enfin, il existe également des « ilots végétaux » dominés par une strate arborée, 
essentiellement formée par des Pins noirs ou sylvestres (Pinus nigra et Pinus sylvestris)  
 
 
Figure 23 - Types de couvert végétal observés de nos jours sur les Terres noires des Alpes 
du Sud suite aux travaux de restauration du RTM il y a plus de cent ans 
A – Lit de ravine totalement végétalisé dans le bassin versant du Saignon. B – Communauté végétale formant un ilôt de végétation dans le lit dǯune ravine marneuse érodée dont les versants 
sont nus. Photographies réalisées dans le bassin versant du Bouinenc. Source : Amandine Erktan  
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et qui présentent une strate arbustive voire herbacée en sous-étage de la strate arborée. 
On retrouve dans ces strates en sous-étage les mêmes espèces dominantes que celles 
citées ci-dessus. Enfin, une sous-catégorie de ce type de couvert correspond à des zones 
où la végétation est quasiment absente et où la dynamique érosive domine largement. Ces zones sont souvent réduites à quelques ravines au sein dǯun paysage de badlands 
peu végétalisé.  
Figure 24 - Série d’ouvrages de génie 
écologique dans le lit d’une ravine 
marneuse érodée. La photographie a été prise 
juste après la mise en place des ouvrages en 
2008. Les boutures de saules implantées en 
amont des seuils en bois mort nǯont pas encore 









Dans certaines de ces zones peu productives où la dynamique érosive domine, des travaux de génie écologique ont été menés depuis ʹͲͲʹ. Lǯespèce majoritairement 
utilisée lors de ces travaux a été le Saule pourpre (Salix purpurea), implantée sous forme 
de boutures (Figure 24). Cette espèce non native des badlands a été choisie pour sa capacité à résister aux contraintes érosives et hydriques de ces milieux. Elle nǯa pas 
montré de caractère invasif depuis son implantation. Au contraire, elle est considérée 
comme une espèce « nœud », dont la présence est pensée pour être transitoire et qui permet aux écosystèmes de ravines de sǯorienter vers une trajectoire de restauration. 
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Figure 25 - Localisation des sites d’étude de la thèse dans les Alpes du Sud ȋ04Ȍ 
Le détail des bassins versants expérimentaux ainsi que des ravines étudiées dans cette thèse est 
donné pour chacun des sites expérimentaux. La partie et le chapitre associés à chacune de ces 
études sont indiqués entre parenthèses. Les mêmes figurés que ceux utilisés dans la 
présentation du plan de thèse p. 97 ont été utilisés et un figuré représentant une ravine au lit 
totalement végétalisé a été introduit pour matérialiser le site dǯétude du chapitre 
complémentaire II- 2.2. Source : Fabien Candy 
 
Dans cette thèse, je me suis concentrée sur deux sites expérimentaux dans les Alpes du 
Sud (04) appartenant tous deux au bassin versant de la Durance (Figure 25). Le premier 
est situé à 14 km au nord-est de Sisteron, sur la commune de La-Motte-du-Caire. Il comprend le bassin expérimental du Saignon, dǯune surface de ͵ͺͲ ha et présentant une 
Site expérimental de Draix
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altitude variant de 730 à 1474 m.  Sa végétation a été influencée par deux vagues de 
restauration, lǯune à la fin du XV)))ème siècle avec, entre autres, la plantation de Pins noirs sur de grandes surfaces et lǯautre en ʹͲͲʹ avec la mise en place de boutures de saules 
(Salix purpurea) de manière ciblée dans des lits de ravines partiellement végétalisés 
mais présentant une forte activité érosive et sédimentaire au niveau de leurs lits. 
Globalement, le bassin du Saignon présente un couvert végétal bien développé. Ce site comprend également une ravine dǯune surface de 2870 m², faiblement végétalisée sur 
ses versants et qui a été aménagée en 2006 par des ouvrages de génie écologique 
(Brask).  
Le second site expérimental se trouve à 13 km au Nord-est de Digne-les-Bains sur la commune de Draix. Cǯest lǯobservatoire de recherche en environnement ȋOREȌ de Draix-Bléone, sǯétendant à des altitudes comprises entre ͺͲͲ et ͳ͸ͲͲ m (Figure 25). Ce site 
comprend divers bassins versants et présente à la fois des zones boisées et des zones 
peu productives où la dynamique érosive est dominante. Je me suis essentiellement 
concentrée sur le bassin versant du Bouinenc (35 km2 dont 22 km2 appartenant au site 
expérimental de Draix) et sur celui du Francon (73 ha), qui est un sous-bassin du Bouinenc. Ce site a fait lǯobjet de travaux de restauration ȋcorrection du profil en long de 
lits, reboisement) au cours du XIXème siècle et au début du XXème. La partie du bassin 
versant du Bouinenc qui nǯinclut pas le sous-bassin du Francon est caractérisée par une 
dynamique végétale essentiellement spontanée depuis une centaine dǯannées, avec des ilots de végétation répartis dans des zones dynamiques dǯun point de vue érosif et des 
zones plus largement boisées. De récents travaux de restauration ont été réalisés dans 
certaines ravines de ce bassin. Je me suis néanmoins essentiellement concentrée sur les zones en dynamique spontanée depuis un siècle, qui nǯont pas subi de travaux récents de 
restauration. Au contraire, le sous-bassin versant du Francon et plus particulièrement sa partie amont a fait lǯobjet dǯimportants travaux de génie écologique en 2008 
sur 30 ravines. Je me suis concentrée sur trois ravines ainsi aménagées.  
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Bilan des sites étudiés et des stratégies expérimentales adoptées dans les divers chapitres 
de la thèse 
 
Figure 26 - Chronologie des travaux de restauration et d’ingénierie écologique réalisés 
sur les divers sites expérimentaux de la thèse 
 Deux phases de travaux ont été menées. La première phase sǯest déroulée à la charnière entre la 
fin du XIXème et le début du XXème siècle et elle a fait appel à des travaux de restauration écologique conduits par le service de restauration des terrains de montagne ȋRTMȌ de lǯOffice national des forêts ȋONFȌ. La deuxième phase sǯest déroulée entre ʹͲͲʹ et ʹͲͲͺ et a fait appel à des travaux dǯingénierie écologique menés par )rstea. La formation dǯamas sédimentaires dans le 
lits de ravines, première étape nécessaire à leur restauration (Partie I de cette thèse), a été étudiée durant la première décennie suivant lǯimplantation dǯouvrages de génie écologique dans 
les ravines aménagées par )rstea. Afin de mieux connaitre lǯévolution possible de ces lits de 
ravines sur le long terme, nous avons étudié les caractéristiques du système sol-plante de ravines ayant fait lǯobjet de travaux de restauration il y a plus dǯun siècle. Lǯextrapolation directe 
des résultats obtenus sur ces terrains à ceux aménagés par des ouvrages de génie écologique nǯest pas possible mais cette approche fournit cependant des éléments dǯinformation importants 
pour approcher le devenir possible de ces lits de ravines.  
 
La première partie de cette thèse vise à comprendre comment les caractéristiques morphologiques de barrières végétales permettent dǯexpliquer leur capacité à retenir 
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des sédiments dans des lits de ravines érodées en cours de restauration. Je me suis donc 
essentiellement intéressée à une végétation de type implantée dans des ravines à forte activité érosive. Le premier chapitre sǯest concentré sur des barrières de saules 
implantées sur des ouvrages de génie écologique dans les bassins du Saignon, du 
Francon et dans la ravine expérimentale du Brask (Chapitre I.1.1, Figure 25). Une expérience complémentaire a également été menée en canal dǯécoulement au centre 
Irstea de Grenoble, afin de mieux comprendre le rôle de la morphologie des rejets de 
saules dans la rétention de sédiments par des barrières végétales (Chapitre I.1.2). Le deuxième chapitre sǯest intéressé à des communautés plurispécifiques et a fait lǯobjet de la construction dǯun dispositif expérimental en vraie grandeur dans une ravine du bassin 
versant du Bouinenc (Chapitre I.2, Figure 25).   
La deuxième partie de cette thèse ambitionne de comprendre comment les traits  
végétaux influencent les propriétés de sols dans des lits de ravines en cours de 
restauration. Etant donné la lenteur du processus de formation des sols, cette partie sǯintéresse essentiellement aux terrains ayant fait lǯobjet de travaux anciens de restauration. Ne disposant dǯun recul que dǯune dizaine dǯannées au niveau des lits de 
ravines aménagés par des ouvrages de génie écologique, il ne semblait pas raisonnable 
de se focaliser sur ces amas sédimentaires, encore trop jeunes, pour étudier leur évolution en véritables sols. Le choix sǯest alors porté sur les ravines ayant fait lǯobjet de 
travaux de restauration plus anciens et dont la dynamique est en évolution spontanée depuis une centaine dǯannée. Cette partie sǯintéresse donc essentiellement à une végétation qui sǯest spontanément installée. Bien quǯil ne soit pas possible dǯappliquer 
directement les résultats obtenus sur ces terrains anciens pour prédire lǯévolution des ravines restaurées plus récemment, cette stratégie mǯa semblé être la plus pertinente 
pour étudier les changements de propriétés des sols dans des lits de ravines en cours de 
restauration (Figure 26). Ainsi les deux chapitres de cette partie se concentrent 
essentiellement sur le bassin versant du Bouinenc (Chapitre II.1 et II.2.1, Figure 25). Une expérience complémentaire à lǯétude de la fertilité des lits de ravines en cours de 
restauration a été menée dans le bassin versant du Saignon sur des ravines fortement 
végétalisées dont le couvert ne se résume pas à des ilots de végétation sur des « marches dǯescaliers » (Chapitre II.2.2, Figure 25). 
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Enfin, pour mener ce travail de thèse jǯai choisi dǯutiliser lǯapproche par les traits 
végétaux, ici essentiellement morphologiques. Les deux parties de ce manuscrit nǯutilisent cependant pas les traits de la même manière. La première partie se concentre 
sur le rôle mécanique de traits épigés sur la dynamique sédimentaire de lits de ravines. 
La deuxième partie fait appel à des traits à la fois racinaires et épigés et met davantage lǯaccent sur leur rôle biologique en lien avec des propriétés du sol. Le résumé de lǯapproche utilisée dǯune part et des types de végétation et terrains étudiés dǯautre part 
apparaît dans le tableau ci-contre. (Figure 27). 
                                                              
   
 
 
Figure 27 - Bilan de l’approche utilisée dans la thèse Les types de végétation et de traits utilisés sont détaillés en vert. Lǯapproche est indiquée en bleu. Les divers sites expérimentaux, bassins versants et 
autres dispositifs sollicités durant la thèse, sont détaillés en gris.  
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PARTIE I - FORMATION D’AMAS SEDIMENTAIRES DANS LE LIT DE 
RAVINES ERODEES EN COURS DE RESTAURATION ECOLOGIQUE : 
LE ROLE DES TRAITS MORPHOLOGIQUES DE COMMUNAUTES 
VEGETALES DANS LA RETENTION DE SEDIMENTS 
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La végétation est capable dǯinteragir avec les dynamiques sédimentaires à diverses échelles et dans divers contextes. Par exemple, à lǯéchelle des paysages, il a été montré que la végétation de marais salés, de vasières, de deltas ou dǯestuaires ȋpar exemple les 
mangroves), favorise la rétention de sédiments dans ces milieux, constituant ainsi des 
sortes de pièges à sédiments (RAMSAR). Les apports fréquents en sédiments au niveau 
de ces zones modèlent la topographie et le fonctionnement de ces milieux 
particulièrement productifs, abritant des pêcheries et alimentant de nombreux oiseaux 
migrateurs (RAMSAR). La végétation aquatique est également capable dǯinfluencer les 
dynamiques sédimentaires. Par exemple dans des petits cours dǯeau, les macrophytes sont ainsi capables de retenir dǯimportantes quantités de sédiments (Wilkie et al. 2012). 
Dans la mer, les herbiers de posidonie ont également cette faculté (Gacia & Duarte 
2001). La rétention de sédiments dans ces milieux est là encore à la base de la formation dǯhabitats abritant de nombreux organismes vivants. Cette capacité des végétaux à piéger des sédiments nǯest pas uniquement associée aux flux hydriques. En effet, dans le 
cas de lǯérosion éolienne, il a également été montré que les plantes sont à lǯorigine de la 
formation de petits amas sédimentaires à leur base, nommés amas phytogéniques. Là 
encore, ces amas sont particulièrement importants pour le fonctionnement de ces 
milieux (El-Bana et al. 2003). Cette capacité de la végétation à favoriser la sédimentation sǯexplique par le fait que les 
parties aériennes des plantes, essentiellement les tiges et les feuilles, augmentent la rugosité du milieu lorsquǯil est traversé par un flux sédimentaire (Yuan et al. 2009). La rétention peut être causée directement par lǯinterception des particules de sol par la 
végétation ou bien indirectement par le ralentissement du flux par la canopée des 
plantes, favorisant ainsi le dépôt de sédiments (Dabney et al. 1995).  Cette capacité des plantes à piéger des sédiments a largement été utilisée par lǯhomme 
pour aménager des terrains où le transport de sédiments est important et non compatible avec les activités humaines locales. Ainsi, lǯimplantation de barrières 
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végétales visant à retenir des sédiments est une pratique développée, particulièrement 
au niveau des champs cultivés (World Bank 1990). Ces barrières peuvent être constituées dǯarbustes et installées selon les courbes de niveau sur des terrains en pente 
(Roose et al. 1993). Elles peuvent également être constituées de bandes herbacées, 
filtrant les eaux de ruissellement avant que celles-ci ne rejoignent le drain le plus proche 
(Abu-Zreig et al. 2004). Leur rôle est alors de retenir les particules de sol afin de maintenir leur fertilité dǯune part et de limiter les apports de sédiments à lǯaval des bassins versants dǯautre part. 
De nombreuses études ont cherché à mieux connaitre les particularités des végétaux qui 
expliquent leur capacité à favoriser la sédimentation. La forme des barrières végétales, 
i.e leur longueur, leur largeur ou encore leur homogénéité, ont été pointés par plusieurs 
études comme étant un paramètre clé pour expliquer leur capacité à retenir des 
sédiments (VanDijk et al. 1996, Lee et al. 2000, Abu-Zreig et al. 2004). Lǯinfluence de la 
morphologie des plantes, et particulièrement de leur canopée, sur la rétention 
sédimentaire a également été mise en avant par plusieurs études dans divers contextes 
(Corenblit et al. 2009, De Baets et al. 2009). Des traits morphologiques, tels que la 
densité en tiges, la surface foliaire ou encore la forme de la canopée ont ainsi été 
identifiés comme étant reliés à la capacité des plantes à piéger des sédiments (Bochet et 
al. 2000, Isselin-Nondedeu & Bedecarrats 2007, Burylo et al. 2012a). Nous nous sommes ici intéressés à lǯeffet de traits morphologiques végétaux, à lǯéchelle 
de communautés de plantes formant des barrières dans des lits de ravines érodés, sur 
leur capacité de rétention de sédiments. 
OBJECTIFS ET STRATEGIE EXPERIMENTALE 
Dans le cas spécifique des ravines, il a été montré que la végétation située dans la partie aval de leurs lits est capable dǯagir comme un piège à sédiment, diminuant voire 
éteignant ainsi la production sédimentaire à leurs exutoires (Rey 2003). Cette propriété 
des plantes de lits de ravine est utilisée dans des stratégies de restauration écologique 
de ces petits bassins versants (Dabney et al. 2004, Rey 2004). Dans les Alpes du Sud, des 
barrières végétales, constituées de boutures saules (Salix purpurea), ont été implantées 
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en amont dǯouvrages de génie écologique. Lǯefficacité des boutures pour retenir des 
sédiments a été montrée  durant les premières années suivant leur implantation (Rey & 
Burylo submitted). Etant donné lǯimportance de lǯactivité érosive dans ces milieux, la 
capacité de stockage des boutures est en général atteinte après seulement quelques 
évènements pluvieux de forte intensité. Ces boutures émettent des rejets qui peuvent 
également favoriser la rétention de sédiments et ainsi permettre une accumulation 
supplémentaire au niveau des ouvrages lorsque la capacité de stockage des boutures a 
été atteinte. Une meilleure connaissance de la capacité des rejets à retenir des sédiments 
marneux est donc nécessaire pour mieux comprendre lǯeffet à moyen et long terme de lǯimplantation de telles barrières végétales sur la dynamique sédimentaire des lits de ravines en cours de restauration. Lǯobjectif du premier chapitre de cette partie est ainsi 
de mieux comprendre comment la morphologie des rejets de boutures de saules 
explique la rétention sédimentaire dans des lits de ravines érodées en cours de 
restauration écologique.  Pour répondre à cet objectif, deux angles dǯapproches ont été utilisés. Premièrement, 
nous avons choisi de mener une étude de terrain sur des ouvrages en vraie grandeur pour lesquels on dispose dǯun retour dǯexpérience de ʹ à ͺ ans. Les crues transportant 
des sédiments dans les lits de ravines marneuses des Alpes du Sud sont de diverses 
intensités. )l existe en effet peu dǯévènements intenses (quelques-uns par an) et un nombre plus conséquent dǯévènements de faibles intensités associés à un transport 
beaucoup moins important (Mathys 2006). Par exemple, dans une ravine non 
végétalisée de 1300 m2 (Roubine, Draix), il a été mesuré que le début de 10 L s-1 est dépassé ͳ,͸ fois par an en moyenne à son exutoire alors quǯun débit de ͳ L s-1 est en 
moyenne dépassé plus de 10 fois par an (Mathys, communication personnelle). Bien que 
moins fréquents, les évènements de fortes intensités ont un effet plus marquant sur la 
dynamique sédimentaire que les évènements de faibles intensités. En faisant le choix dǯétudier la rétention sédimentaire sur des barrières de rejets en place dans des lits de 
ravines actives, on étudie donc essentiellement lǯeffet des évènements de fortes 
intensités. Les travaux relatifs à ce premier angle dǯapproche sont présentés dans le 
chapitre 1.1. Pour compléter cette étude, nous avons choisi de reproduire en canal dǯécoulement des barrières de rejets de saules, de morphologies similaires à celles 
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observées sur le terrain, et dǯétudier leur capacité de rétention en reproduisant ex-situ 
des flux sédimentaires correspondants à des évènements de faibles intensités. Cette 
étude, moins poussée, est présentée dans le chapitre complémentaire 1.2.  
Les amas sédimentaires formés en amont des barrières végétales dans les lits de ravines 
forment des sortes de petites terrasses où les contraintes érosives sont amoindries et où 
la rétention hydrique est favorisée. Lǯimplantation spontanée de végétaux y est ainsi 
favorisée (Burylo et al. 2007). De plus, les barrières végétales sont non seulement 
capables de retenir des sédiments mais aussi des graines (Rey et al. 2005). Tous ces 
éléments favorisent le développement spontané de plantes au niveau de ces terrasses, 
venant ainsi diversifier ces barrières végétales, initialement formées de saules dans le 
cas présent. La diversité de ces barrières est potentiellement intéressante pour la 
restauration écologique des ravines érodées. En effet, la diversité des espèces végétales 
peut permettre de renforcer la résistance de ces communautés à des stress ou 
perturbations abiotiques (Tilman 1999), tels que ceux liés à la sécheresse de la saison 
estivale dans cette zone. Elle peut également favoriser le développement dǯorganismes 
secondaires diversifiés, notamment ceux vivant dans le sol (Wardle et al. 2004). Par ailleurs, il pourrait aussi être intéressant dǯimplanter directement des communautés 
diversifiées dans les lits de ravines, et non pas des barrières monospécifiques de saules. 
Ces réflexions nous ont amenés à étudier la rétention sédimentaire par des barrières 
végétales diversifiées, morphologiquement parlant. En effet, est-ce que la capacité de 
rétention de barrières plurispécifiques peut être directement prédite à partir de celles de ces espèces constitutives est une question qui est loin dǯêtre évidente. Des propriétés émergentes peuvent apparaitre lorsque lǯon passe de populations monospécifiques à des 
communautés plurispécifiques. Le deuxième objectif de cette partie est donc de mieux 
comprendre comment la diversité morphologique de barrières végétales 
plurispécifiques influence leur capacité à retenir des sédiments marneux.   Afin dǯétudier lǯeffet spécifique de la diversité morphologique de barrières végétales sur 
la rétention sédimentaire, nous avons choisi de nous concentrer sur quatre espèces 
végétales des Alpes du Sud aux morphologies contrastées. Afin de comparer la rétention 
sédimentaire par des barrières homogènes, respectivement constituées dǯune espèce, à 
celle associée à des barrières hétérogènes, constituées de plusieurs espèces, nous avons 
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choisi de réaliser un dispositif expérimental en vraie grandeur nous permettant de 
composer différents types de barrières en amont dǯun même ouvrage, au niveau duquel 
nous avons artificiellement recréé un flux sédimentaire aux propriétés constantes. Ceci 
permet donc de comparer la rétention sédimentaire de différentes barrières en termes 
de diversité morphologique, tout en limitant les biais introduits par lǯexpérimentation. 
On souligne cependant que, bien que le transport sédimentaire soit ici plus proche des conditions naturelles quǯen canal dǯécoulement, des contraintes expérimentales dǯordre 
technique nous ont contraint de limiter lǯintensité du flux sédimentaire, équivalent à ceux produits lors dǯévènements pluvieux de relativement faible intensité. Cette étude 
est présentée dans le chapitre 2 de cette première partie. 
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CHAPITRE I.1.1 -  ETUDE IN-SITU DES RELATIONS ENTRE LES TRAITS 
MORPHOLOGIQUES DE BARRIERES DE SAULES ET LEUR CAPACITE A RETENIR DES 
SEDIMENTS 
 
Linking sediment trapping efficiency with morphological traits of Salix 
tiller barriers on marly gully floors under ecological rehabilitation  
Amandine Erktan, Freddy Rey  
Article publié dans Ecological Engineering 
 
Abstract 
Soil erosion is considered to be a major threat for soil quality worldwide. Overgrazing 
and deforestation are the main causes of a recent increase in soil erosion. When devoid 
of vegetation, marly terrains are particularly prone to severe hydric erosion with gully 
formation. It is commonly acknowledged that the presence of vegetation interacts with 
the sediment yield, especially in the gully floor. In the Southern Alps, there is a 
promising ecological engineering approach used to decrease the sediment yield at marly 
gullies, consisting in implanting bioengineering works to trap sediment in gully floors. 
Here, vegetation barriers are made of a line of Salix purpurea cuttings (non-native 
species but widely used in bioengineering), arranged perpendicularly to the flow, on a 
dead-wood sill, resprouting and forming tillers. Our objective was to better understand 
how morphological traits of Salix tiller barriers can explain their sediment trapping 
efficiency. The history of sediment trapping has been recorded on a sample of 77 Salix 
barriers since their implantation, from 2002 to 2008. Then, focusing on still visible and 
homogeneous segments of tiller barriers only (49 segments), the basal diameter, basal 
stem density and basal shoot branching of the tillers, as well as the sediment deposit 
heights were measured in spring 2010. The results showed that Salix tillers barriers are 
able to trap sediment in marly gully floors under ecological rehabilitation. The sediment 
trapping records showed that there is a structural efficient threshold beyond which Salix 
barriers can trap sediment. We suggest that this threshold is explained by the fact that 
the basal stem diameter also reaches a threshold value of about 6 mm, usually during 
the 3rd year after Salix cuttings are implanted. Beyond this threshold, the results suggest 
that the main tiller morphological trait which explains the efficiency of sediment-
trapping barriers is the basal shoot branching. The present study is innovative in the 
sense that the sediment flow conditions in gully beds are much stronger than those 
Partie I – Formation dǯun amas sédimentaire                                                         Chapitre  I.1.1  
   
121 
found in previous studies. The results found here provide practitioners with useful data 
for designing gullies restoration with Salix cuttings. 
Keywords   
Salix barriers, Gully erosion, Plant morphological traits, Sediment trapping, Efficiency 
threshold, Eroded terrain restoration 
Abbreviations  
hbarrier :  Sediment deposit height upstream whole Salix barrier (cuttings and tillers) 
hsegment : Sediment deposit height upstream Salix tiller barrier segments  
Introduction 
Soil erosion shows numerous negative environmental and socio-economic consequences 
worldwide (Pimentel, 1993). The presence of vegetation is well known to have a strong 
influence on soil erosion and sedimentation from plot to watershed scale (Branson 
1975; Morgan and Rickson, 1995; Andreu, et al. 1998; Hairsine et al., 1999; Gurtz et al., 
1999; Casermeiro et al., 2004; Bautista et al., 2007). In particular, the use of vegetation 
to trap sediment has been widely developed at various scales (vegetated filter strips or 
grass barriers, for example) (Magette et al., 1989; Croke et al., 1999; Abu-Zreig 2001). To 
assess the effectiveness of these management practices, a great deal of previous work 
has been devoted to studying the performance of plants to trap sediment. For example, 
the ability of plants to trap sediment and nutrients has been investigated at landscape 
scale (Anderson and Potts 1987; Croke et al., 1999; Descheemaeker et al., 2006) and at 
agricultural plot scale through the study of grass filter strips (Magette et al., 1989; 
Barling and Moore 1994; VanDijk et al., 1996; Lalonde 1998; Abu-Zreig 2001; Yuan et al., 
2009; Noij et al., 2012). A fair amount of literature also focuses on sediment trapping in 
the rehabilitation field, in a riparian context (Sand-Jensen, 1998; Liébault et al., 2005; 
Gurnell et al., 2006; Heppell et al., 2009), or in the context of mediterranean eroded 
hillslope restoration (Bochet et al., 2000; De Baets et al., 2009; Molina et al., 2009; 
Burylo et al., 2012).  
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In this field, a growing amount of literature concentrates on the relationships between 
the morphological traits of vegetative barriers and their potential to trap sediment. This 
interest in investigation of these links is in line with the development of the trait-based 
approach in functional ecology, based on the identification of plant traits to explain and 
predict ecosystem functions without referring to the species organization level (Messier 
et al., 2010).  
Without wishing to produce a comprehensive literature review, a few relevant studies 
linking plant traits and the effectiveness of sediment retention are presented below. 
Several plant traits have been shown to influence sediment retention, such as the 
intercepted bio-volume (vegetation coverage (m²) × mean plant height (m)) in a riparian 
context, as described by Corenblit et al. (2009), and the sediment obstruction potential 
(SOP) defined by De Baets et al. (2009) by SOP = Ʃ ȋbasal stem diameter / barrier 
length), while working on gullies. Focusing on isolated plants in the context of 
Mediterranean slope rehabilitation, the canopy cover of perennial bushes (Quinton et al., 
1997), plant roundness (length of the standing canopy developed perpendicular to the 
slope divided by the length of the canopy along the slope) and stem density (Bochet et 
al., 2000) were also shown to influence sediment retention. In the context of restored 
alpine ski-slopes, Isselin-Nondedeu and Bedecarrats (2007) showed that the same traits 
as those pinpointed by Bochet et al. (2000) were key for sediment retention by 
individual plants. Finally, canopy density, foliage surface, canopy shape (Burylo et al., 
2012) and stem density (Erktan et al., 2012) were identified as key functional traits to 
explain the sediment trapping efficiency of individual plants and tiller barriers 
respectively, in flume experiments.  
Although a large amount of literature is available on this topic of sediment retention by 
plants, only a few studies concentrated on this question applied to gully restoration, 
even though it is known that vegetation in a gully bed can shut down gully activity 
through its sediment trapping activity (Rey, 2003). In general, research on soil erosion 
has indeed been highly active for a long time, but gully erosion seems to have been 
neglected until recently despite its significant share in global erosion activity (Poesen et 
al., 2003). In the French Southern Alps, the brittleness of the Jurassic black marl terrains 
renders them prone to intense gully erosion leading to erosion rates of up to 100 m3 ha-1 
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year-1 at the exit of a catchment devoid of vegetation (Mathys et al., 2003). In this part of 
France, a minimal promising approach used to decrease sediment yield at the gully exit 
consists of implanted bioengineering works leading to the development of vegetation 
barriers which can trap sediment on gully floors (Rey, 2009). Here, vegetation barriers 
are made of a line of Salix purpurea cuttings, arranged perpendicularly to the flow on a 
dead-wood sill, resprouting and forming tillers. S. cuttings, widely used by land 
managers in a riparian restoration context, are chosen here for their potential to 
withstand harsh climatic and hydraulic constraints and for their resprouting potential, 
even though they are not native. For now, no alternative to Salix purpurea has been 
found in terms of the cuttingsǯ ability to resprout. After ten years of experimentation, 
this non-native plant does not show any risk of plant invasion or introduction of 
pathogens. Moreover, sediment trapping by these cuttings has been demonstrated from 
the first one to two years onwards (Rey and Burylo, in press). However, there was a 
need to better assess the sustainability of this process, as no study has so far 
investigated the potential of tillers, resprouted from these cuttings, to trap sediment. 
Consequently, we first intended to improve understanding of the mechanism of 
sediment trapping by whole Salix barriers (cuttings and tillers) in the context of gully 
rehabilitation. We then investigated the links between the morphology of Salix tiller 
barrier segments and sediment trapping efficiency on gully floors. The results found 
here provide practitioners with useful data for designing gullies and also potentially 
river restoration with Salix cuttings. 
Materials and methods 
Sites and bioengineering works 
The three study sites (Francon, Saignon and Brask catchments) are located in the 
Southern French Alps within the Durance watershed (Fig. 1 A). The Francon 
experimental catchment is located 10 km south-east of Digne-les-Bains. The Saignon and 
the Brask experimental catchments are located 10 km north-east of Sisteron (Fig. 1 B). 
In the Francon catchment, the mean annual precipitation is 822 mm with peak intensity 
in May and September during storm events. The Saignon and the Brask catchments 
show a similar seasonal rain pattern with a mean annual precipitation of 787 mm 
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(Vallauri, 1997). All the studied terrains are composed of highly erodible Jurassic black 
marls and are prone to severe linear hydric erosion, characterized by active eroded 
gullies.  
 
Fig. 1  Location of the study sites 
(A) Location of the Alpes-de-Haute-Provence departement within France. (B) Location of the 
experimental catchments. 
 
In some gully beds in the studied catchments, 773 experimental bioengineering works 
were built by the French forest national service (ONF) in 38 gullies in spring 2002, 2004 
and 2008 respectively on the Saignon, the Brask and the Francon experimental 
catchments. In each gully, a set of works was built starting from the gully outlet with a 
single structure every 2 m, as recommended by Rey (2009). The works were installed 
along the whole length of gully floors with a slope of less than 40%, thus determining the 
number of works installed in each gully. They are made of a dead-wood sill, upstream of 
which a 1.20 m single row of 50 cm long S. purpurea cuttings is planted perpendicularly 
to the flow (Fig. 2). These cuttings are sticks 20 cm up from the ground level. The grain 
size distribution of sediment trapped in such vegetative barriers covers a wide spectrum 
of particle size. From studies conducted in the area, we known that the detritic material 
found in gully beds displays 44% of clay and silt together, 33% of sand, 21% of splinters 
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exceed 7.5 cm in length, 5 cm in width and 2.8 cm in thickness (Mathys, unpublished 
data). 
The study focuses on 77 bioengineering works from 5 gullies. At the date of this study 
(2010), all the cuttings in the sampled works had resprouted and formed living tillers. 
History of sediment deposit upstream Salix barriers 
 
Fig. 2  Three dimensional schematic view of bioengineering works in a gully bed 
A bioengineering work is composed of a dead-wood sill upstream of which a single row of Salix 
cuttings is implanted. Salix tillers then resprout from the cuttings a few months after their 
implantation. The sediment deposited by human work when building the deadwood sill, as well 
as sediment trapped by the cuttings and tillers during rain events, are shown in different colors. 
Segments of Salix tiller barriers have been chosen to maximize the homogeneity of the barrier 
features (height of trapped sediment and plant traits). The heights of sediment trapped by the 
two homogeneous segment barriers are shown by white bold arrows.  
 
The monitoring of sediment deposit history was conducted on 15 Salix barriers in one 
gully located in the Saignon catchment, 20 barriers in one gully in the Brask catchment 
and 42 barriers in 3 gullies in the Francon catchment (Table 1). In this case, the whole 
Salix barrier (cuttings and tillers) was considered (Fig. 2). The sediment deposit heights 
(hbarrier) were measured with a permanent wooden stick implanted 10 cm upstream of 
the Salix barrier, in the middle of the accumulated sediment deposit (Fig. 3). The buried 
lengths of the wooden sticks were measured after each productive rainfall event, 
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determined on-site with a rain gauge recording total rainfall and event characteristics. 
We consider that the Salix barrier has reached a threshold when the sediment trapping 
activity by the tillers becomes efficient. As the cuttings are sticks 20 cm up from the 
floor, the 20 cm line in hbarrier (Fig. 4) distinguishes the sediment trapping by the cuttings 
(below 20 cm) and by the tillers (above 20 cm). This efficiency threshold can thus easily 
be identified by a threshold value of 20 cm in hbarrier.  We checked that productive rains 
occurred regularly during the study period.   
 Relationship between sediment deposit heights and morphological traits of tiller 
barrier segments 
Sampling the homogeneous tiller barrier segments  
The investigation of the links between tiller morphology and sediment deposit height 
was conducted on selected segments of the barriers, in order to minimize barrier 
heterogeneity, both in terms of tiller morphology and sediment deposit (Fig. 2). Indeed, 
within a single barrier, we can see one segment which has trapped sediment and 
another which has not, due to heterogeneity in the micro-topography as well as in 
sediment flow intensity. The study focused on barrier segments with a quantity of 
sediment upstream, which shows that these segments have been efficient in trapping 
sediment and that sediment flow has passed through the barrier. According to Rey and 
Burylo (in press), the amount of sediment produced in these eroded gullies is 
significantly higher than the maximum amount which can be trapped by the barriers. 
Consequently, if a sediment deposit is found upslope of a segment barrier, it means that 
this is the maximum amount that the barrier can trap at the time we observe it. Indeed, 
if the barrier morphology allows sediment trapping, then, since sediment production is 
greater than the barrier trapping capacity, sediment is trapped up to the maximum 
sediment height. If the plant barrier morphology changes and does not allow sediment 
trapping any more, rainfall events can lead to a release of previously trapped sediment. 
As rainfall events are more frequent than the time-pattern according to which plant 
morphology changes (seasonal growth), we consider that the sediment height observed 
is the maximum sediment height. In spring 2010, 8 segments were studied at the 
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Saignon catchment, 20 segments at the Brask catchment and 21 segments from the three 
gullies in the Francon catchment (Table 1). 
Table 1 Number, type and location of Salix barriers and tiller barrier segments selected 
for the study The history of sediment deposit height (hbarrier) was conducted on whole Salix 
barriers. The investigation of the link between Salix tiller morphology and sediment deposit 
height (hsegment) was conducted on similar tiller barrier segments, selected from living Salix 
barriers which were still visible (not buried under sediment) in spring 2010. Therefore this part 
of the study was conducted on tiller barrier segments identified in a reduced number of Salix 
barriers, compared to the history of the sediment deposit height record.  
 
Measurements of sediment deposit heights upstream of homogeneous tiller barrier 
segments 
The sediment trapping efficiency of tiller barrier segments was evaluated according to 
the sediment deposit height (hsegment) from a horizontal line (basal line) starting from the 
top of the cuttings, if the Salix cuttings are not buried under sediment (Fig. 3 A). Mostly 
in the Saignon catchment, Salix cuttings were buried under sediment deposits. In this 
case, hsegment was measured from the lowest level of the scale formed by the barrier 
(Fig. 3 B). This sediment deposit height was considered to be the maximum at the time 
of measurement. Indeed, according to rainfall intensity and sediment load, sediment 
height can either increase or decrease. 
  
 
Numbers of entities Francon Brask Saignon 
 
Gullies 3 1 1 
History of sediment 





Salix barriers 9 5 3 18 6 
Tillers barriers 
segments 13 5 3 20 8 
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Morphological traits of tiller barrier segment 
The morphology of the tiller barrier segments was investigated in the same segments as 
those which were selected for hsegment measurement. Plant morphological traits were 
chosen from traits that have been shown or have a potential to influence sediment 
trapping (Bochet et al., 2000; De Baets et al., 2009; Isselin-Nondedeu and Bedecarrats, 
2007; Burylo et al., 2012). If the cuttings were still visible (i.e not buried under 
sediment), the basal diameter of the tillers was measured at the top of the cuttings 
(basal line), where the tillers have started resprouting (Fig. 3 A). If the cuttings were 
buried, the basal diameter was measured at the basis of the tillers (basal line), where 
they leave the floor (Fig. 3 B). The baseline shift in cases where the cuttings were buried  
 
Fig. 3 Schematic longitudinal section of bioengineering works The sediment flow runs from 
the upper left corner to the bottom right corner of the diagrams. The height of sediment deposit 
trapped by the whole Salix barrier (hbarrier) is measured with a permanent wooden stick. The 
height of sediment deposit trapped by a homogeneous segment of Salix tillers is indicated by the 
hsegment arrow. The basal line points out the level where basal tiller morphological traits were 
measured. (A) Case where the Salix cuttings are still visible (not buried). (B) Case where the 
Salix cuttings are buried under sediment. 
 
applied to all basal morphological traits. The basal stem density was measured by the 
number of stems at the base of the tillers divided by the width of the segment barrier 
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above the base of the tillers divided by the number of stems at the base of the tillers 
(figure 3). Only the first 10 cm were considered because it has been shown that the 
mean sediment trapping height per year varies between 5 and 10 cm (Rey and Burylo, submittedȌ. Finally the SOP ȋƩ ȋbasal stem diameter / barrier length) was determined 
(De Baets et al., 2009).  
Statistical analysis 
Variations in hsegment and morphological trait values between tiller barrier segments of 
various ages were investigated using the Kruskal and Wallis test analysis because of 
non-Gaussian distribution. Significant differences between ages were assessed by post 
hoc test using the Wilcoxon test (Sprent, 1992) because of non-Gaussian distribution. 
Principal component analysis (PCA) was performed to relate hsegment to the 
morphological traits of Salix tiller barrier segments. We performed this analysis on all 
the 49 tiller barrier segments, regardless of the age-site group they belong to. An 
analysis of covariance (ANCOVA), with the tillers age as covariate, was used to test the 
influence of the age and the morphological traits of the tillers on hsegment. This analysis 
allows points out the morphological traits of tiller barrier segments, which explain 
variations in hsegment within a group of tiller barrier segments as if they showed constant 
age-site features. 
Results and discussion 
Sediment deposit height upstream of Salix barriers (hbarrier) and tiller barrier 
segment (hsegment) increases with time 
The results showed that the Salix barriers are capable of trapping sediment. On average, 
hbarrier increased up to 10 cm in the Francon catchment, 1000 days after implantation of 
the bioengineering work. In the Brask catchment, hbarrier increased to 20 cm on average 
after 1200 days. In the Saignon catchment, we observed that hbarrier increased up to 45 
cm on average after 2400 days. We noted that the minimal hbarrier oscillated between +5 
and -10 cm (Fig. 4 A-C), which means that aggradation can occur. It has been shown that 
a small part of bioengineering works can indeed show aggradation and it mainly 
concerns bioengineering works which include imperfections (Rey, unpublished data). 
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The results showed that hsegment also increased with time (Fig. 5 A). On average, hsegment 
 
Fig. 4 History of sediment deposit height (hbarrier) upstream of Salix barriers The data are 
mean values ± SE. The dashed lines show the maximum and minimum values. (A) Francon 
catchment (n=42). (B) Brask catchment (n=20). (C) Saignon catchment (n=15). Time is counted 
from implantation of the Salix barriers.  
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was 7 cm for tiller barrier segments which were 2 years-old (Fig. 5 A-B). For tiller 
barrier segments aged 4 and 8, hsegment were 21 cm and 25 cm respectively, on average 
(Fig. 5 A; C-D). Multivariate analysis showed that the supplementary variable age of the 
tillers was indeed strongly correlated with hsegment (Fig. 6). The PCA showed a distinct 
clustering of age-site groups in the tiller barrier segments studied. The 4 year-old tiller 
barrier segments at the Brask site and the 8 year-old ones at the Saignon site occupied 
the upper end of both axes one and two. On the other hand, the 2 year-old tiller barrier 
segments occupied the lower end of axes 1 and 2. Graphically, the oldest tiller barrier 
segments were thus associated with the highest hsegment. The ANCOVA analysis also 
showed that the covariate age of the tillers had a significant influence on hsegment 
(Table 3).  
Figure 5: Sediment deposit height (hsegment) upstream of Salix tiller barrier segments aged 
2, 4 and 8 years-old (n=21; 20 and 8 respectively)  
Measurements were made in 
spring 2010. (A) The data are 
mean ± SE and the Kruskal and 
Wallis test (H=25.89, p<0.001). 
The letters indicate significant 
differences according to the 
results of post hoc test using the Wilcoxon test ȋα=Ͳ.ͲͷȌ. (B-D) 
Pictures of sediment deposit 
upstream of tiller barrier 
segments which are (B) 2 years-
old (Francon catchment), (C) 4 
years-old (Brask catchment) and 
(D) 8 years-old (Saignon 
catchment). Spatial scale is given 
by the blank bars which 
represent 5 cm bars. 
 
More accurately, according to the measures made on the Salix barriers, we noted that 
the mean value of hbarrier was 45 cm after 7 years of sediment accumulation. Since the 
Salix cuttings stick up 20 cm from the ground, this means that the average value of hbarrier 
upstream of a tillers barrier, not including the cuttings, is 25 cm (Fig. 4). In comparison, 
we observed that the average value of hsegment was about 25 cm (Fig. 5) after 7 years of 
sediment accumulation. These concomitant observations support the idea that the mean 
step height of sediment deposit retained by tiller barriers is around 25 cm. In addition, it 
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can be seen that a Salix barrier, not including the cuttings, can trap up to 60 cm, but even 
in that case, the step height of sediment trapped by the tiller barrier does not exceed 
30 cm, because part of the bioengineering work is buried under the sediment (Fig. 3 B). 
This result is consistent with the study by Bochet et al. (2000) which observed that 
mound height upstream of isolated plants (Rosmarinus, Stipa and Anthyllis) does not 
exceed 30 cm and is between 5 and 25 cm on average. We suggest that this maximum 
step height of sediment deposit can vary according to plant morphology and we make 











Figure 6: Principal component analysis joint plot ordination of morphological traits of 
tiller barrier segments, sediment deposit height (hsegment) and the three age-site groups of 
Salix tiller barriers studied (Francon site, 2 year-old barriers  
(   ); Brask site, 4 year-old barriers (   ); Saignon site, 8 year-old barriers (   ). The tillers' age is 
shown as a supplementary variable. PCA was run on all the tiller barrier segments from the 3 
sites. 
 
Evolution of tiller morphological traits over time, in tiller barrier segments  
We observed that the mean basal stem diameter of the tillers was growing significantly 
over time (p<0.001) from 4.1 mm to 9.4 mm on average (table 2). The basal stem density 
of the tillers significantly decreased with the age of the barriers (p<0.001). The results 
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showed that the basal shoot branching index reached a maximum of 2.56±0.47 for 4 
year-old tiller barriers. The potential sediment obstruction did not show any significant 
change through time.  
Tiller basal diameter influences sediment trapping efficiency under high sediment 
flow intensity  
We observed that the mean hbarrier increased in steps. Up to 1000 days after implantation 
of the Salix barriers, the mean hbarrier remained on average 10 cm (Fig. 4 A-C). Between 
1000 and 2000 days after implantation, the mean hbarrier reached a plateau of 20 cm 
(Fig. 4 B-C). From 2000 days after implantation, we noted a sharp increase in hbarrier 
from 20 cm to 50 cm on average. Since the cuttings stick 20 cm up from the floor, the 
20 cm line in hbarrier (Fig. 4) distinguishes the sediment trapped by the cuttings (below 
20 cm) from that trapped by the tillers (above 20 cm). The maximal hbarrier also reached 
a plateau of 20 cm during various periods for each site. At the Francon catchment, this 
20 cm plateau lasts from 200 to 400 days after implantation of the Salix barriers (Fig. 4).  
Site Francon Brask Saignon Kruskal & Wallis 
Tillers age (year) 2 4 8 H / p 
Basal stem diameter (mm) 4.1 ± 0.1a 8.1 ± 0.2b 9.4 ± 0.4b 35.4 / *** 
Basal stem density (cm-1)     0.41 ± 0.03a 0.19 ± 0.02b 0.22 ± 0.03b 25.87 / *** 
Basal shoot branching index 1.09 ± 0.03a 2.56 ± 0.47b 1.18 ± 0.06a 24.28 / *** 
Sediment obstruction potential 1.7 ± 0.1 1.5 ± 0.1 2.2 ± 0.3 3.36 / ns     
 
Table 2 Evolution of tiller barrier morphological traits in segment barriers aged from 2 to 
8 years-old The data are mean value ± SE and the results of the Kruskal and Wallis analysis 
(statistic test H). The letters indicate significant differences according to post hoc test results 
using the Wilcoxon test, α=Ͳ.Ͳͷ. Significance levels: ns, non significant; *** p<Ͳ.ͲͲͳ. 
 
Concerning the Brask study site, the plateau is a little less sharply distinguishable. 
Nevertheless, we observed that the average 20 cm plateau lasts from 200 to 800 days 
after implantation of the Salix barriers (Fig. 4 B). At the Saignon study site, the 20 cm 
plateau of the maximum hbarrier was particularly clear and lasted from 100 to 1000 days 
after implantation of the Salix barriers (Fig. 4 C). Noticeably, this non-linear increase 
shows a structural efficiency threshold above which tillers can trap sediment (20 cm 
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plateau). This result is similar with those of Rey and Burylo (submitted) who observed 
that after 3 years, sediment deposits stayed under 20 cm upstream of dead cuttings 
without tillers, while upstream live cuttings strongly increased with tillers. We 
emphasized that this efficiency threshold was observed at the three study sites for the 
maximum hbarrier values and at the Saignon study site for the average hbarrier. This 
repeated observation of a threshold on independent sites enforces the significance of 
this result. Since productive rains occur regularly, with constant sediment trapping 




F Coefficient p 
Tillers age 16.93 3.1 *** 
Basal stem diameter  3.07 -0.84 ns 
Basal stem density 0.16 -8.6 ns 
Basal shoot branching index 17.82 3.1 *** 
Sediment obstruction potential (SOP) 0.07 2.3 ns 
 
Table 3: Influence of tiller barrier segment morphological traits on sediment deposit 
height (hsegment) The ANCOVA was run on 49 samples using the tiller's age as a covariate. The F-
value and coefficients are given. Significance levels are: ns non significant; * p<0.05; ** p<0.01; 
*** p<0.001.  
 
Consequently, we deduce that this repeated structural efficiency threshold can only be 
explained by an intrinsic change in tiller sediment trapping efficiency and not simply by 
the effect of time. Multivariate analysis revealed that hsegment is best positively correlated 
with tiller basal stem diameters (Fig. 6). Consequently, the tiller barrier segments 
showing larger tiller basal stem diameters were those associated with higher sediment 
deposit. On the other hand, basal stem density and SOP were not correlated with hsegment 
when considering all the tiller barrier segments regardless of their age. By extrapolation, 
this result suggests that it is the increase in tiller basal stem diameter which explains the 
structural efficiency threshold in sediment trapping. We suggest that there is a threshold 
value in tiller basal stem diameter above which tillers are capable of trapping sediment. 
From the results found here, we suggest that this threshold value is about 6 mm. 
According to Weitzer et al. (1998), the basal stem diameter of Salix is related to the 
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bending resistance of the stem under physical stress. Consequently, in that case, the 
sediment trapping efficiency of Salix tillers may be explained by a morphological trait 
which is related to the tillers' flow resistance.  Most previous work devoted to the link 
between plant morphology and sediment trapping pointed out morphological traits 
related to plant canopy completeness to explain sediment trapping efficiency. For 
example, plant stem density (Bochet et al. 2000), plant biomass/plant volume, leaf 
area/plant volume (Isselin-Nondedeu and Bedecarrats 2007; Burylo et al. 2012; Erktan 
et al. 2012) have been shown to influence sediment trapping. We point out that these 
studies took place under conditions of low sediment flow. For instance, the studies 
conducted by Burylo et al. (2012) and Erktan et al. (2012) used a sediment flow of 
0.5 L.s-1 (sediment concentration: 33g.L-1). In comparison, Mathys (personal 
communication) measured that, in the bed of a small bare gully of 1300 m², a sediment 
flow of 10 L.s-1 is exceeded 1.6 times a year. In addition, a sediment flow of 423 L.s-1.ha-1, 
at the exit of a bare gully, records a return period of 100 years. Sediment flow conditions 
are thus considerably higher in the one-hectare gullies where bioengineering works 
were built compared with those tested by previous work. In their study, Isselin-
Nondedeu and Bedecarrats (2007) pointed out that sediment trapping occurred under 
rainfall events of around 30-35 mm. By comparison, in the sites considered here, rainfall 
events of 60 mm h-1 to 100 mm h-1 are not unusual during summer storm events 
(Oostwoud and Ergenzinger, 1998). The rainfall events characteristics in the study by 
Bochet et al. (2000) are a bit closer to those observed in the present study as the rainfall 
pattern is similar to the one observed in the southern Alps, with particularly intense 
rainfall events in autumn. Nevertheless, this study does not focus on plants found in 
gully beds, where sediment flows are concentrated. Therefore the present study is 
innovative in the sense that the sediment flow conditions are much stronger than those 
found in previous studies. Consequently, we demonstrated here that tiller diameter is a 
key factor in explaining sediment trapping efficiency under high sediment flow intensity.  
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Basal shoot branching influences sediment trapping efficiency where there is 
constant and sufficient barrier resistance to flow 
Focusing on tiller barrier segments, the ANCOVA allowed us to identify the plant trait 
which best explains variations in hsegment regardless of the age of the tiller barrier 
segments. Since the tillers' basal stem diameter is strongly correlated with age (Fig. 6), 
this ANCOVA allowed us to identify the tiller trait involved in sediment trapping as if 
tillers do not show any significant changes in terms of basal stem diameter. This means 
that we can identify which tiller trait best explains sediment trapping efficiency when 
there is constant tiller flow resistance. By virtually considering tiller barrier segments of 
similar age and thus of similar tiller diameter using the ANCOVA analysis (table 3), we 
found that the main morphological trait which explained variations in hsegment was the 
basal shoot branching index (p<0.001). The other morphological traits did not show any 
significant influence on hsegment. The multivariate analysis also showed that the basal 
shoot branching index was positively correlated to hsegment, although to a lesser extent 
than the tiller basal stem diameter (Fig. 6). These results mean that, given a constant 
tiller diameter, increasing basal shoot branching leads to an increase in sediment 
trapping efficiency. We conclude that, where tillers are resistant to flow because of a 
coarse basal stem diameter, to increase sediment trapping efficiency, it is important to 
increase basal shoot branching.  
Conceptual model linking plant traits and sediment trapping efficiency with 
sediment flow intensity 
From the present results and those found in the literature (Bochet et al. 2000; Isselin-
Nondedeu and Bedecarrats 2007; Burylo et al. 2012) and detailed above, we built a 
conceptual model which links plant morphological traits and sediment trapping 
efficiency along a sediment flow intensity gradient (Fig. 7). In the case of low sediment 
flow or with flow-resistant plant barriers, even if high, morphological plant traits related 
to canopy completeness are those which best explain sediment trapping efficiency. 
Those traits are basal shoot branching in our case study and plant stem density (Bochet 
et al. 2000), plant biomass / plant volume, leaf area / plant volume (Burylo et al. 2012) 
and tiller or shoot number for graminoid or non-graminoid species respectively (Isselin-
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Nondedeu and Bedecarrats 2007) for the studies found in the literature. In the case of 
high sediment flow, where plant barriers face difficulties in resisting the flow, 
morphological plant traits related to the plant's flow resistance are those which best 
explain sediment trapping efficiency (basal stem diameter in our case study). 
Consequently, the relation between the plant's functional traits and its sediment 
trapping efficiency varies with sediment flow intensity.  
 
Figure 7: Conceptual model of the characteristics and relative importance of plant 
morphological traits involved in sediment trapping efficiency along a sediment flow 
intensity gradient. This conceptual model was built upon the results found in this study 
together with results found in the literature. Traits related to canopy completeness are basal 
shoot branching index (present case study), plant stem density (Bochet et al., 2000; Erktan et al., 
2012), plant biomass/plant volume, leaf area/plant volume (Burylo et al. 2012) and number of 
tiller or shoots for graminoid or non-graminoid species respectively (Isselin-Nondedeu and 
Bedecarrats 2007). Trait related to plant flow resistance is basal stem diameter (present case 
study) characterized by intense sediment flow. 
 
As the present results are only valid for marly sediment flow, we suggest that it would 
be worth investigating the link between plant morphological traits and sediment 
trapping efficiency with sediment concentration intensity and/or a sediment grain size 
gradient. With an increase in sediment grain size, the transport mechanism can change 
from suspension to bedload transport, which may impact the relations between plant 
functional traits and sediment trapping efficiency.  
  
Sediment flow intensity
Traits related to the plant resistance to the flow
Traits related to the canopy completeness
Traits involved in sediment trapping efficiency
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Conclusion 
This study shows that Salix tiller barriers can trap sediment on marly gully floors under 
ecological rehabilitation. The efficiency of Salix tillers in trapping sediment is influenced 
by the morphology of the tillers. The results suggest that a basal stem diameter of 6 mm 
is a threshold value above which tillers are capable of trapping sediment. This threshold 
value is usually reached during the 3rd year after Salix cutting implantation. More 
generally, the present results compared with those from previous studies allowed us to 
build a conceptual model linking plant morphology with sediment trapping efficiency 
along a sediment flow intensity gradient. These results provide valuable data to design 
better rehabilitation strategies by choosing suitable plant traits depending on sediment 
flow intensity. 
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CHAPITRE I.1.2 - ETUDE COMPLEMENTAIRE : ETUDE EX-SITU DES RELATIONS ENTRE 
LES TRAITS MORPHOLOGIQUES DE BARRIERES DE SAULES ET LEUR CAPACITE A RETENIR 
DES SEDIMENTS 
 
Influence de la morphologie de rejets de boutures de saules pour la 
rétention de sédiments marneux dans des lits de ravines en cours de 
réhabilitation : une expérimentation en canal d’écoulement 
Amandine Erktan, Barbara Pianu, Pierre Lucisine & Freddy Rey 
Travail valorisé sous forme de communication orale à l’EGU ͸Ͷͷ͹ 
 
Résumé [en anglais]  
In the southern French Alps, the brittleness of the black marls, combined to the erosivity 
of the rain and the scarce vegetative cover, has led to high sediment yields at the exit of 
gullies. From the observation that gullies, with a 20 % vegetative cover located in the 
lower gully bed, can shut down gully exit activity through sediment trapping, a 
bioengineering strategy to restore eroded gullies has been developed. It consists of 
implanting a linear brush layer of Salix cuttings, arranged perpendicularly to the flow in 
gullies beds on a dead-wood sill. The resprouting of these cuttings then led to tillers 
development, able to trap sediment. Implanting vegetative barriers to increase 
sedimentation is a well-known strategy. Nevertheless, only few studies investigated the 
link between the barriers morphology and their efficiency in sediment trapping. Our 
goal was therefore to link the morphology of Salix tillers barriers with their sediment 
trapping efficiency. Salix tillers barriers with various morphologies have been recreated 
in a flume experiment (flow features: 0.5L s-1; 60 s duration; sediment concentration 33 
g L-1). First, we recreated barriers aged of 2 to 8 years-old as we observed in the field. 
The young-shaped barriers showed dense (spacing: 55 mm) and thin stems (2 mm) 
while the older ones showed opposite morphological features (spacing: 2.5 cm and 
diameter: 9 mm). Thus, we tested the influence of the distribution of an invariant surface 
of tillers obstacle in sediment trapping efficiency. Additionally, we investigated the 
influence of oak litter on sediment efficiency of both young and old-shaped Salix tillers 
barriers. Fifteen replicates were conducted for each barrier tested. The sediment 
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trapping efficiency is given by the ratio of the dried trapped sediment mass divided by 
the dried sediment mass initially loaded. Results show that the distributions of the tillers 
influence significantly the sediment trapping efficiency. The young-shaped barriers trap 
significantly more sediment than the old-shaped one. The oak litter increases 
significantly the amount of trapped sediment only for old-shaped barriers. This study 
provides insightful results to better understand and predict the efficiency of restoration 
strategies of eroded gullies with bioengineering works.  
Mots-clés  
Marnes noires, érosion des sols, expérimentation en milieu contrôlé, piégeage, barrières 
végétales, boutures de saules, génie écologique. 
Introduction 
Le bassin méditerranéen est caractérisé par une forte érosion hydrique. Sur plus dǯun 
tiers de sa surface, les pertes moyennes de sol excèdent 15 tonnes par hectare et par an 
(PNUE 2000). Bien que les causes de cette intense activité érosive soient pour partie 
naturelles (liées au climat, au type de couvert végétal et au type de solȌ, lǯactivité humaine a joué un rôle important dans lǯintensité de ce phénomène via la déforestation 
et le surpâturage qui ont marqué ces terres à diverses périodes (Vallauri 1997). Une intense érosion hydrique provoque lǯamoindrissement, voire la disparition des sols, empêchant ainsi en amont la prospérité des activités agricoles. A lǯaval des bassins versants, lǯérosion est à lǯorigine de dépôts sédimentaires qui détériorent la qualité écologique des cours dǯeau ainsi que le bon fonctionnement dǯaménagement 
hydrauliques (retenues hydro-électriques, etc...)(CCE 2002). 
La végétation joue un rôle important dans les dynamiques érosives et sédimentaires 
(Bautista et al. 2007). La manipulation du couvert végétal a ainsi depuis longtemps été à 
la base de stratégies de restauration écologique de terrains érodées. Par exemple, lǯutilisation de barrières végétales pour favoriser la rétention sédimentaire en amont des 
bassins versant est une technique largement répandue, particulièrement à la périphérie 
des zones cultivées présentant une érosion en nappe (Roose et al. 1993, Abu-Zreig et al. 
2004).   
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Dans les Alpes du Sud, au sein du bassin versant de la Durance, des terrains marneux faiblement cohésifs présentent de forts taux dǯérosion hydrique sous forme de 
ravinement. Des incisions pérennes de quelques décamètres à quelques dizaines de 
mètres façonnent ce paysage aux allures lunaires, ce sont les ravines. La perte de sol 
peut atteindre 100 tonnes de sédiments par hectare et par an dans des zones de ravines 
non végétalisées, contre seulement 3 tonnes par hectare et par an dans des zones 
présentant une couverture végétale développée (Mathys et al. 2003). Dǯimportants 
transferts sédimentaires caractérisent ces bassins versants érodés, ce qui engendre des 
conséquences négatives sur les écosystèmes aquatiques de lǯaval de la Durance ainsi que 
sur le fonctionnement des retenues hydroélectriques (Balland et al. 2002).   Dǯimportants travaux de restauration écologique ont été menés dans cette région dès la 
fin du XVIIIème siècle. Ceci a conduit au développement dǯun couvert végétal sur dǯimportantes surfaces dans cette partie des Alpes du Sud. Néanmoins, il existe encore 
des zones érodées, particulièrement au niveau des terrains marneux, présentant de 
nombreuses ravines actives et peu de végétation. Des travaux de génie écologique ont été menés sur certaines de ces ravines depuis une dizaine dǯannées (Rey 2009). Ils 
ciblent les lits de ravines, dans lesquels des ouvrages de génie écologique ont été 
implantés. Ces ouvrages sont constitués dǯun seuil en bois mort en amont duquel est 
inséré un cordon de boutures de saules (Salix purpurea), qui émettent des rejets et forment ainsi une véritable barrière végétale. Lǯobjectif premier de ces barrières est de 
favoriser la rétention de sédiments pour permettre la formation de petites terrasses ȋmarches dǯescalierȌ dans les lits de ravines érodées (Rey 2004). Ces zones de replat 
sont caractérisées par des contraintes érosives moindres et constituent des zones clés 
pour le développement spontané de la végétation, nécessaire à la restauration 
écologique de ces ravines (Burylo et al. 2007). La capacité des boutures à piéger des 
sédiments a été démontrée (Rey 2004). Lǯaptitude des rejets à retenir des sédiments en 
transit lors de crues de fortes intensités a également été démontrée et reliée à leur 
capacité à résister aux flux, liée à leurs diamètres basaux (Erktan and Rey 2013). Les 
crues de fortes intensités (au moins 10 L s-1 à lǯexutoireȌ sont relativement peu 
fréquentes (1,6 fois par an en moyenne, Mathys, communication personnelle). Il existe en revanche un nombre plus important dǯévènements pluvieux de faibles intensités. 
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Bien que leur influence globale sur le transport sédimentaire soit moindre, la fréquence 
des évènements de faibles intensités (des débits de plus de 1 L s-1 sont observés plus de ͳͲ fois par an, Mathys, communication personnelleȌ fait quǯils ont néanmoins une 
importance sur le modelé de la topographie de lits de ravines.  Lǯobjectif principal de cette étude est de mieux comprendre lǯinfluence de la 
morphologie de barrières de rejets de boutures de saules sur la capacité de rétention sédimentaire lors dǯévènements de faibles intensités. Plus particulièrement, nous avons 
cherché à tester si la relation entre la morphologie des barrières de rejets de lits de 
ravines marneuses et la rétention sédimentaire lors de crues de fortes intensités, mise 
en évidence par Erktan & Rey (2013), est conservée dans le cas dǯévènements de 
transport peu intenses.  
Par ailleurs, nous avons observé sur le terrain que dǯimportantes quantités de litières, 
essentiellement constituées de feuilles de chêne séchées, sont retrouvées au niveau des barrières de rejets de saule. Nous avons émis lǯhypothèse que la présence de litière peut 
influencer le potentiel des barrières à retenir des sédiments. Le deuxième objectif de cette étude a ainsi été de tester lǯeffet de litière de chêne sur la rétention de sédiments 
marneux par des barrières de rejets de saule. 
Afin de répondre à ces questions, nous avons mené une expérience en canal dǯécoulement, permettant de contrôler lǯintensité du flux sédimentaire.  
Matériels et méthodes 
Reproduction d’un ruissellement concentré en canal d’écoulement 
Les expérimentations ont été menées dans un canal en plexiglas (longueur : 5 m ; 
largeur : 30 cm) présentant une inclinaison de 7°, correspondant à la pente entre deux ouvrages dǯingénierie écologique dans des lits de ravines ȋFigure 1). Des rejets de saules 
ont été implantés (1 cm de profondeur) sur une plaque de polystyrène, formant ainsi une barrière végétale constituée dǯune seule ligne de rejets, disposée 
perpendiculairement au flux, sur toute la largeur du canal (Figure 2). Le polystyrène est encastré dans le canal et lǯétanchéité entre la plaque de polystyrène et le canal est 
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permise par du papier collant assurant la jonction entre ces deux supports. Lǯalimentation en eau claire sǯeffectue par une trémie, avec un débit de Ͳ,ͷ L s-1. Ce débit correspond à celui atteint lors dǯévènements pluvieux de faibles intensités. A titre de comparaison, il a été mesuré quǯun débit dǯ 1 L s-1 est en moyenne dépassé 10 fois par an 
dans une ravine nue de 1300 m2 dans les Alpes du Sud (Draix). La charge sédimentaire 
est constituée de marnes noires, préalablement séchées (48 h à 60 °C) et tamisées à 
2 cm, afin de limiter la variabilité en termes de granulométrie et dǯhumidité. Pour 
chaque expérimentation, 1 kg de sédiments marneux a été étalé de façon homogène, 50 
cm en amont de la barrière de rejets. Chaque barrière de saule testée a été soumise à un 
flux hydrique de débit constant (0,5 L s-1) et de charge sédimentaire moyenne de 33 g L-1 
durant une minute. La méthode a été adaptée à partir de Poesen et al. (1999) ainsi que 
de (Burylo et al. 2012), et calibrée de telle sorte que tous les sédiments en amont soient emportés par le flux hydrique durant lǯexpérience. Quinze réplicats par type de barrière 









Figure 1 – Schéma d’ouvrages de génie écologique dans un lit de ravine érodée en cours 
de restauration écologique La construction dǯun seuil en bois mort, lǯimplantation de boutures 
de saules et la croissance de rejets à partir de ces boutures permettent la formation dǯune petite terrasse à lǯamont des ouvrages par accumulation successive de sédiments à lǯamont du seuil, 
des boutures et puis de leurs rejets (Rey 2009 ; Erktan & Rey 2013). 
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Matériel végétal et morphologie des barrières de rejets 
Des rejets de saule pourpre (Salix purpurea) ont été prélevés le long des berges du Drac ȋ)sère, FranceȌ non loin dǯo‘ se situe le canal dǯécoulement qui a servi pour lǯexpérimentation. Ces rejets ont été sélectionnés selon quatre classes de diamètres : 
2 ± 0,2 mm ;  3 ± 0,2 mm ; 5 ± 0,2 mm ; 9 ± 0,2 mm en Mars 2011. Ces classes de 
diamètres correspondent aux variations morphologiques des rejets âgés de 2 à 8 ans 
(Erktan and Rey 2013). Les rejets ont été sectionnés à lǯaide dǯun sécateur, un 




Figure 2 – Dispositif expérimental en canal d’écoulement. 
A – Schéma présentant les différentes parties du dispositif ainsi que les paramètres utilisés. 
Schéma adapté de Burylo et al., 2012. B – Photographie du canal, vue prise depuis lǯexutoire de la 
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Quatre types de barrières végétales ont été formés avec ces rejets, de sorte à recréer ex 
situ en canal des barrières végétales de morphologiques semblables à celles observées in 
situ sur des ouvrages dǯingénierie écologique dans des lits de ravines (Erktan and Rey 
2013). Des barrières de type « jeunes » (i.e 2 ans) ont été ainsi recréées en implantant 
des rejets fins (2 ± 0,2 mm) faiblement espacés (0,55 cm) (Figure 2). Des barrières de 
type « âgées » ont été recréées en implantant des rejets présentant un diamètre 
important (9 ± 0,2 mm) avec un fort espacement entre les rejets (2,5 cm). Entre ces deux 
extrêmes en termes de types morphologiques, deux autres types de barrières présentant 
des diamètres (3 ± 0,2 mm and 5 ± 0,2 mm)  et espacements (respectivement 0,85 and ͳ,Ͷ cmȌ intermédiaires ont été mis en place. Le potentiel dǯobstruction de sédiments, 
défini par la somme des diamètres des rejets divisée par la longueur totale de la barrière 
(De Baets et al. 2009), a ainsi été gardé constant (3 mm cm-1) pour tous les types de 
barrières testés ici, conformément à ce qui est observé in situ (Erktan and Rey 2013). La seule différence est que le potentiel dǯobstruction de sédiments est ici doublé par 
rapport à celui observé sur le terrain, signifiant donc des barrières végétales deux fois plus denses, pour des raisons de calibration de lǯexpérimentation ex situ.  Afin de tester lǯeffet de la présence de litière dans la rétention sédimentaire, quinze 
feuilles de chêne (Quercus pubescens) ont été réparties de façon homogène sur lǯapport 
sédimentaire en amont des barrières végétales de types « jeunes » et « âgés » 
uniquement. Ces feuilles ont été ramassées en faisant attention à sélectionner des 
feuilles sèches, de longueurs comprises entre 3 et 5 cm.  
Rétention sédimentaire 
Après chaque expérimentation, les sédiments retenus en amont des barrières végétales ont été récupérés à lǯaide dǯun pinceau. )ls ont ensuite été séchés durant 72h à 60°C et 
puis pesés. La masse sèche de sédiments retenus décrit la capacité de rétention 
sédimentaire de la barrière.  
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Analyses statistiques 
Les différences de rétention sédimentaires entre les divers types de barrières végétales 
ont été testées par analyse de la variance (ANOVA), suivis de tests post-hoc de Tukey ȋ(SDȌ.  Les analyses statistiques ont été réalisées à lǯaide du logiciel R ȋversion ʹ.ͳͶ.ͳȌ. 
Résultats et discussion 
Liens entre morphologie des barrières de rejets de boutures de saules et rétention 
sédimentaire dans le cas d’un flux de faible intensité  
Les résultats montrent que, soumises à un flux de faible intensité, les barrières 
présentant une forte densité de rejets fins (types jeunes) sont plus efficaces pour retenir 
des sédiments que les barrières constituées dǯune faible densité de rejets dǯimportants 
diamètres (types âgées, Figure 3). La rétention sédimentaire augmente ainsi avec la 
densité des rejets et diminue avec leur diamètre. Ceci montre que la densité de la 
barrière est plus importante, à cette intensité de flux, que sa résistance au flux. Ce 
résultat est en accord avec la majorité de la littérature existante sur le sujet. En effet, il a 
été montré que les caractéristiques morphologiques relatives à la densité de la canopée 
des plantes influencent positivement leur capacité à retenir des sédiments lorsque le 
flux de sédiment traversant ces barrières est relativement peu intense. Par exemple, 
plusieurs études ont mis en avant le rôle de la densité en tiges (Bochet et al. 2000, 
Isselin-Nondedeu & Bédécarrats 2007). La densité de la canopée et la surface des feuilles 
ont également été mises en avant comme étant des paramètres importants pour 
expliquer la capacité des plantes à retenir des sédiments dans ce contexte de flux peu 
intense. En revanche, De Baets et al. (2009) ont estimé que la capacité de piégeage des barrières végétales peut facilement être estimée par lǯintermédiaire du potentiel dǯobstruction de sédiments ȋSOPȌ, défini par la somme des diamètres basaux des tiges 
constituant la barrière, divisée par la longueur de la barrière. Or dans la présente étude, le potentiel dǯobstruction de sédiments ainsi défini est constant et la capacité de 
rétention des barrières varie significativement selon leur type. Nos résultats suggèrent 
donc que cet indice est insuffisant pour décrire la capacité de rétention sédimentaire de 
barrières végétales, qui ne dépend pas uniquement de la surface cumulée de 
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« lǯobstacle » formée par la barrière, mais aussi de sa configuration, fortement reliée à la 
morphologie des individus.  
 
Figure 3 - Rétention sédimentaire par des barrières de rejets de saule (Salix purpurea) de 
diverses morphologies Les barrières testées miment la morphologie de barrières agées de 2 à 
9 ans (de gauche à droite), implantées dans des lits de ravines des Alpes du Sud. Les valeurs sont 
les moyennes ± erreur standard (n = 15). ANOVA : F= 201; p<0,001. Les différences de rétention 
sédimentaire entre les divers types de barrières ont été testés par le test post-hoc de Tukey et 
les résultats sont indiqués par des lettres.  
 
En comparant les résultats de la présente étude (flux de 0,5 L s-1) avec les résultats 
obtenus sur le terrain lorsque les barrières sont soumises à des crues de fortes 
intensités (Erktan & Rey 2013; flux >10 L s-1), on observe des résultats quasi opposés. 
Etant donné que la morphologie des barrières de rejets ainsi que la granulométrie des 
sédiments transportés sont sembables entre ces deux études, on attribue ces résultats contraires aux différences dǯintensité de flux, seul paramètre variant fortement entre ces 
deux études. En effet, alors que les barrières de rejets denses et fins (de types jeunes) 
sont plus performantes pour retenir des sédiments dans le cas de flux de faibles 
intensités, ce sont au contraire les barrières aux rejets de gros diamètres et relativement 
fortement espacés (de types âgées) qui retiennent le mieux les sédiments lors de crues 
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du flux, ce ne sont pas les mêmes caractéristiques morphologiques qui expliquent la 
capacité des barrières de rejets à retenir des sédiments. Lors de flux de faibles 
intensités, cǯest la densité de la barrière qui est importante. En revanche, dans le cas de 
flux de fortes intensités, cǯest plutôt la résistance de la barrière qui prime. Ce résultat 
confirme le modèle proposé par (Erktan & Rey 2013).  
Effet de la présence de litière sur l’efficacité de la rétention sédimentaire Les résultats ont montré que lǯinfluence de la présence de litière sur la capacité des 
barrières de rejets à retenir des sédiments dépend du type de barrière considéré. On 
observe en effet que, pour les barrières de type « jeunes », la présence de litière ne présente pas dǯinfluence significative sur la rétention sédimentaire (Figure 4). Au 
contraire, pour les barrières de type « âgées », la présence de litière augmente 
significativement la rétention sédimentaire (Figure 4). La quantité de sédiments retenus 
par ces barrières de type « âgées », i.e présentant des rejets de gros diamètres et 
fortement espacés, en présence de litière de chêne, reste cependant toujours nettement 
inférieure à la capacité de rétention sédimentaire de barrières de type « jeunes », i.e 
présentant des rejets fins et faiblement espacés.  
Figure 4 - Effet de la présence 
de litière de chêne sur la 
rétention sédimentaire par 
des barrières de rejets de 
saules de diverses 
morphologies Les barrières 
testées miment la morphologie 
de barrières âgées de 2 et 9 ans 
(de gauche à droite). Pour chaque type de barrière, lǯeffet 
de la présence de litière de 
feuilles de chêne a été testée. 
Les valeurs sont les moyennes ± 
erreur standard (n = 15). 
ANOVA : F= 151; p<0,001. Les 
différences de rétention 
sédimentaire entre les divers 
traitements ont été testés par le 
test post-hoc de Tukey et les 
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Lǯabsence dǯeffet significatif de la présence de litière sur la capacité de rétention 
sédimentaire des barrières de rejets denses et fins peut être expliquée par le fait que ces 
barrières présentaient déjà une capacité quasi maximale de rétention. La légère baisse 
(non significative) de rétention sédimentaire de ces barrières de type « jeunes » en présence de litière peut être expliquée par lǯhétérogénéité créée par les feuilles de 
chênes. En effet, celles-ci sont emportées par le flux et viennent sǯaccumuler en amont de la barrière, o‘ elles perturbent lǯécoulement. Elles lǯobstruent par endroit et par conséquent, le concentrent en dǯautres points de la barrière. Cette diminution de la section par laquelle le flux peut sǯécouler provoque son accélération dans les zones non obstruées par des feuilles. Dǯaprès les règles de lǯhydraulique, lǯaugmentation de vitesse 
du flux limite le dépôt de particules, ce qui peut expliquer la légère baisse de rétention sédimentaire dans ce cas. Cet effet négatif de lǯhétérogénéité des barrières végétales sur 
leur capacité de rétention sédimentaire a déjà été souligné par plusieurs études dans 
divers contextes (Dosskey 2001, Burri et al. 2011, Youssef et al. 2012). 
Au contraire, la présence de litière augmente significativement la rétention sédimentaire 
des barrières de type âgées (Figure 4). Ce résultat suggère que dans ce cas, la litière 
constitue un obstacle supplémentaire au flux qui permet son ralentissement général, ce 
qui favorise le dépôt de sédiments. Cette influence positive est tout de même 
relativement limitée et les barrières de type jeunes restent nettement plus performantes 
pour retenir des sédiments dans ce cas (Figure 4). Ceci suggère que lǯhomogénéité des barrières de rejets denses et fins est plus importante que lǯaugmentation de la surface dǯinterception via lǯajout dǯobstacles ȋici les feuillesȌ, qui se répartissent aléatoirement 
au niveau de la barrière et qui augmentent certes la surface de lǯobstacle mais qui créent 
donc également une certaine hétérogénéité. Ceci est en accord avec les résultats obtenus 
par Erktan et al. (2013), qui montrent que lǯhomogénéité des barrières végétales est un 
paramètre clé pour expliquer leur capacité à retenir des sédiments marneux. En extrapolant le résultat obtenu en canal dǯécoulement au terrain, ceci suggère que dans le cas dǯévènements pluvieux de faibles intensités, la présence de litière, trouvée 
abondamment au niveau des ouvrages, favorise légèrement la rétention de sédiments. 
Ceci laisse sous-entendre que la capacité de rétention des barrières de rejets de saules 
sur le terrain ne dépend pas uniquement de la morphologie des plantes constituant les 
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barrières mais aussi de paramètres annexes, tels que la présence de litière, bien que son 
effet reste a priori limité.   
Conclusion 
Cette étude a montré que les barrières de rejets de saules de types « jeunes », i.e 
présentant des rejets de faibles diamètres en forte densité sont particulièrement 
efficaces pour retenir des sédiments marneux transportés par un flux de faible intensité 
(0,5 L s-1). Au contraire, les barrières de rejets de type « âgées », i.e formées de rejets de 
forts diamètres et fortement espacés présentent une moindre efficacité pour retenir des 
sédiments marneux transportés par un flux de faible intensité (0,5 L s-1). La densité des 
barrières favorise donc la rétention de sédiments dans ce cas. De plus, nous avons 
observé que la présence de litière augmente la quantité de sédiments retenus 
uniquement dans le cas de barrières formées de rejets de gros diamètres et fortement 
espacés. 
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CHAPITRE I.2 - ROLE DES TRAITS MORPHOLOGIQUES DANS LA RETENTION 
SEDIMENTAIRE PAR DES BARRIERES VEGETALES PLURISPECIFIQUES 
 
Morphological diversity of plant barriers does not increase sediment 
retention in eroded marly gullies under ecological restoration 
Amandine Erktan, Lauric Cécillon, Eric Roose, Nathalie Frascaria-Lacoste & Freddy 
Rey 
Article sous presse dans Plant and Soil 
 
Abstract 
Aims Sediment retention by plant barriers initiates common strategies to conserve soil 
fertility or restore degraded terrains, including gullied ones. Differences in species 
performance for sediment retention have been studied but little is known about plant 
performance in retention when upscaling to plurispecific barriers. We investigated the 
role of morphological diversity of plant barriers in sediment retention in the context of 
eroded marly gullies.   
Methods Fifteen plant barriers, composed of combinations of four morphologically 
contrasting species (grass, shrub, dwarf-shrub and juvenile tree) were tested for their 
sediment retention potential in an innovative life-size artificial concentrated runoff 
experiment. We studied the net effect of biodiversity and the role of morphological traits 
on sediment retention.  
Results We found that grass barriers performed best to retain sediment and 
morphological diversity significantly impaired sediment retention. This negative effect 
may be due to runoff concentrating in the least flow-resistant areas (shrubs or trees), 
resulting in a localized increase in flow velocity and thus an overall decrease in sediment 
deposition. 
Conclusion To initiate gully restoration by increasing sediment retention in their bed, 
morphologically homogeneous plant barriers should be favored. Plant diversity, useful 
for mid- and long-term restoration goals, should be considered later in the process.   
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Introduction  
Soil erosion is one component of soil degradation, such as soil compaction or salinisation 
for example. It is one of the major causes of land degradation worldwide and a global 
threat to agricultural and forestry productivity (Stone et al. 1985; Gyssels et al. 2007). It 
also shows significant ecological damage by reducing biodiversity, affecting plant 
composition (Lal 1991) and through off-site consequences such as surface water pollution. As such, soil erosion reduces the landǯs ability to provide benefits to humanity 
and is a major issue for the sustainability of human activities worldwide (Pimentel et al. 
1995; Lal 2009). In Mediterranean regions subjected to extreme climatic conditions (i.e. 
severe droughts followed by heavy precipitations), soil erosion is one of the most severe 
processes of land degradation (Poesen and Hooke 1997), affecting both agricultural and 
natural terrains. In these areas in France, land degradation was further accelerated 
during the 19th and 20th centuries by overgrazing, deforestation (Daily 1995; Vallauri 
1997) and agricultural land abandonment to a lesser extent (Koulouri and Giourga 
2007). In the Southern French Alps (Fig. 1a) on brittle marly terrains, soil erosion rates 
can reach 1 cm ha-1 yr-1 on bare soil (Descroix and Mathys 2003) and is characterized by 
the formation of gullies. The latter are permanent incisions in the landscape and, 
depending on location, are responsible for 10% to 94% of total sediment yield caused by 
water erosion in the world (Poesen et al. 2003).  
To reduce off-site negative consequences of sediment transfer due to soil erosion, plant 
barriers such as vegetated filter strips or grass barriers have been commonly used 
worldwide, promoted by several conservation programs (Food Security Act in the USA, 
framework directive on water and the common agricultural policy in the EU) as well as 
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in many developing countries (World Bank 1990). Vegetated filter strips are fringes of 
cropland adjacent to streams or drainage ditches that are planted with permanent 
vegetation to retain sediment, nutrients and pollutants, thus decreasing water surface 
contamination (Abu-Zreig et al. 2004). Grass barriers are hedges of stiff, perennial, tall 
grass usually planted in 0.75 to 1.2 m wide strips (Kemper et al. 1992). In fields subject 
to sheet and rill erosion, farmers often use vegetated filter strips or grass barriers to 
increase sediment and nutrient retention within the fields, thus maintaining soil fertility 
(Roose and Bertrand 1971; Roose et al. 1993; Dalton et al. 1996; Lalonde 1998; Abu-
Zreig et al. 2004). In Mediterranean regions, plant barriers have also been pinpointed as 
a cheaper and less invasive alternative to the check dams, classically used during the 
20th century for restoring eroded gullies and reducing sediment transfer downstream 
(Rey 2003; Dabney et al. 2004). It consists in implanting vegetative barriers upstream 
dead-wood sills in gully beds to increase sediment retention (Rey 2009) (Fig. 1b). In 
addition to the downstream benefit of this strategy, sediment deposits formed upstream 
in gully beds are suitable areas for spontaneous plant colonization due to reduced runoff 
and seeds retention (Rey et al. 2005; Burylo et al. 2007). In the long run, spontaneous 
vegetation can enforce sediment deposit stability (Burylo et al. 2011, 2012a), initiate soil 
formation and allow vegetation to spread not only in gully beds but also on gully sides 
(Fig. 1b). To summarize, the rationale of this strategy is first to increase sediment 
deposit in gully beds to reduce downstream sediment transfer and then to indirectly 
initiate a self-designed process of ecological restoration.  
In order to optimize strategies of sediment retention with plant barriers or to better 
understand how phytogenic mounds spontaneously form upslope isolated plants, 
several studies have investigated the link between plant morphology and sediment 
retention (Meyer et al. 1995; VanDijk et al. 1996; Bochet et al. 2000; Isselin-Nondedeu 
and Bédécarrats 2007; Burylo et al. 2012b; Erktan and Rey 2013). These studies 
highlighted the fact that plant species show differences in sediment retention capacity, 
which can be explained by variations in their plant morphological traits. Several plant 
traits have thus been linked to sediment retention, such as stem density (Dalton et al. 
1996; Quinton et al. 1997; Muñoz-Carpena et al. 1999; Isselin-Nondedeu and 
Bédécarrats 2007; Burylo et al. 2012b), canopy density, foliage surface, canopy shape 
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(Burylo et al. 2012b), basal stem diameter (Erktan and Rey 2013), and also some root 
traits, such as the percentage of fine roots (Gyssels et al. 2003, 2005; De Baets et al. 
2007). These studies are in agreement with the growing consensus underlying the key 
role of functional traits, here morphological ones, of biotic communities to explain 
ecological processes (Lavorel and Garnier 2002; Díaz et al. 2004; Hooper et al. 2005). 
 
Fig.  1 Study site 
a/ Localization map of the study site. b/ Bio-engineering works in an eroded marly gully in the 
Southern French Alps. Here, plant barriers are made of Salix cuttings and tillers 
 
For practical reasons, vegetated filter strips and plant barriers installed for ecological 
restoration purposes are often monospecific (World Bank 1990). It is indeed easier for 
practitioners to select only one suitable species for implantation (facilities in storage, 
implantation, etc.). For example, Vetiver grass (Vetiveria zizanioides, L. Nash), a tall Asian 
perennial tussock, has been intensively used worldwide to retain sediment and 
nutrients, thus conserving soil fertility (Truong et al. 2004). Vetiver tolerates to high 
temperatures, grows fast and has stiff erect stems which retain sediment efficiently 
(Dalton et al. 1996; Hussein et al. 2007). In the Southern French Alps, in gully beds, 
cuttings of Salix purpurea are used in plant barriers for their capacity to whithstand 
a b
Draix
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harsh climatic and hydraulic conditions (Erktan and Rey 2013). Even though widely 
spread, practices based on the use of monospecificity in plant barriers or vegetated filter 
strips could impair the long-term success of these strategies for soil conservation or 
restoration. For example, in the event of fluctuations in environmental constraints, 
including harsh conditions, using several species increases the chance of plant survival. )ndeed, the ǲport-folio effectǳ described by Doak et al. (1998) and Tilman (1999) states that in plurispecific and diverse communities, the asynchrony of speciesǯ responses to 
environmental fluctuations ensures that the decline of some species is compensated by 
the increase of others. In addition, monospecific communities are more prone to species-
specific parasitic attack than plurispecific ones, as observed with Viscum album L. 
parasiting Austrian black pine used for restoration purposes in the Alps (Vallauri 1998). 
Finally, in the long-run, species richness and diversity can lead to habitat diversity, 
positively influence soil properties through complementary effect of species, thus 
promoting ecosystem functioning (Loreau 2010; Isbell et al. 2011). For example, soil 
stability is favored by the complementary effect of a shallow, fine and densely 
interconnected grass root system, which reduces soil susceptibility to runoff, and by the 
coarse and deep tap roots of trees, which protect the soil against shallow landslides 
(Reubens et al. 2007; Burylo et al. 2012a). 
Therefore, many data are available on the performance of monospecific plant barriers in 
sediment retention. However, it is still unclear whether combinations of species are 
more efficient at retaining sediment, or on the contrary, if negative synergies occur in 
plurispecific plant barriers. The present study aims to measure whether morphological 
diversity of plant barriers increases sediment retention through complementary effects, 
in a context of marly eroded gullies under ecological restoration in the Southern French 
Alps. To achieve this goal, we built a life-size experimental set-up in a marly gully where 
different plant barriers were subjected to artificial runoff. We investigated the 
complementarities between species to trap sediment in plurispecific plant barriers, by 
computing the net biodiversity effect, defined by Loreau and Hector (2001). The net 
biodiversity effect is here defined as the difference between the observed sediment 
retention procured by a plurispecific plant barrier and its expected sediment retention 
under the null hypothesis that there is no complementary effect. Furthermore, since 
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plant functional traits are thought to better explain community functioning than species 
richness, we tried to link a set of selected morphological traits to sediment retention. We tested both the ǲmass ratio hypothesisǳ, stating that the functional traits of the most 
abundant species in a community determine ecosystem properties (Grime 1998), in this 
case sediment retention, and the ǲdiversity hypothesisǳ, stating that complementarities between speciesǯ functional traits drive ecosystem properties (Tilman et al. 1997), in 
this case sediment retention. 
Materials and methods 
Study site and life-size experimental runoff set-up 
This study was performed at the Draix-Bléone Environmental Research Observatory, 
located in the Southern French Alps within the Durance watershed near Draix (ͶͶ°ͲͺǯN, ͸°ʹͲǯE, altitude: 900 m, Fig. 1a). The rain pattern of this site is described as a mean 
annual precipitation of 900 mm and peak intensity storm events in May and September 
(Mathys et al. 2003). On average, rainfall events (>0.2 mm) occur only during 105 days 
per year and only six days in a year show daily rainfall precipitation above 30 mm 
(Mathys 2006). The mean inter-annual temperature is 10.3°C with a minimum daily 
average of -6.3°C and a maximum daily average of 25.8°C (Mathys 2006). This terrain, 
composed of Jurassic black marls, is prone to intense linear water erosion, characterized 
by active eroded gullies (Mathys et al. 2003).  
An experimental runoff set-up was built in an eroded gully covering 1 ha to observe 
sediment retention by various plant barriers submitted to an artificial concentrated  
runoff (Fig. 2). It was first composed of a dead wood sill (width = 1.7 m, height = 0.7 m) 
fixed in the lower bed of the gully (Fig. 2b). Marly detritic material was accumulated 
upstream of the sill to form a 1 m long articifial step. Water inlet was provided by a 
piped diversion from the river nearby. The pipedwater was poured in a 47 cm wide, 88 
cm long wooden channel with an 8 % slope, in order to concentrate the flow and 
consequently increase flow velocity upstream of the artificial step, thus resembling what 
happens naturally in the upstream gully bed. A 10 liter bucket of sediment was fixed 
above the wooden channel to supply the water flow with sediment before it reaches the 
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channel outlet. Wooden bars were further installed along the artificial step to prevent 
the sediment flow bypassing the plant barriers, which were implanted in a 45 cm long, 
108 cm wide fringe occupying the lower part of the artificial step (Fig. 2). The implanted 
plant barriers were submitted to a 30 second artificial concentrated runoff, 
characterized by a flow intensity of 2.2 L.s-1 and mean sediment load of 230 g.L-1. This 
flow intensity is close to the median flow intensity (0.7 L.s-1) occurring in this area, but 
much less than the flow intensity reached during maximal intensity events (up to 80 L.s-














Fig. 2 Life-size experimental runoff set-up  
a/ Schematic view from above of the experimental runoff set-up. A two-species community is 
shown. b/ Picture of the experimental runoff set-up. c/ Transverse view of changes in sediment 
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wooden stick to sediment ground level before (hi) and after (hf) artificial runoff is indicated by 
black arrows at the ten measurement points located every 10 cm along the measurement line 
 
 
The sediment load used in the present experiment was close to the maximum sediment 
load (293 g.L-1) occurring in the area and way above the median value (7.6 g.L-1) 
(Mathys 2006). These flow intensity and sediment load data were collected during 373 
events occurring over a period of 19 years in a small bare gully covering 1300 m2 at the 
Draix-Bléone Environmental Research Observatory by Mathys (2006). Sediment was 
taken from the 5 top centimeters of the gully sides and comprised a mixture of 
decimetric to micrometric marly particles. It was shown that the grain size distribution 
of this degraded layer contains 44% clay and silt together, 33% sand, 21% splinters 
between 2 mm and 5 cm and finally 2% marly platelets, the dimensions of which were 
more than 7.5 cm long, 5 cm wide and 2.8 cm thick (Klotz, personal communication). 
The sediment load was gradually delivered to the water flow to keep the sediment 
charge relatively constant. All the plant barriers tested were submitted to 5 consecutive 
artificial concentrated runoffs, each one representing an experimental pseudo-replicate. 
To limit the biais introduced by pseudo-replication, between each experimental pseudo-
replicate, the surface area upstream of the plant barrier (i.e. the artificial step) was 
leveled. In the rare cases of non-negligible deposition within the plant barrier, sediment 
was also removed prior to the next pseudo-replicate. We checked that the rank of 
pseudo-replicates did not significantly influence sediment retention (ANOVA,  F = 0.303, 
ns). Prior to the first sediment flow, the ground upstream of the plant barrier was 
saturated with water to keep the infiltration rate constant and low. A control experiment 
was also run, without any plant barrier (5 experimental replicates).  
Plant material 
Four plant species commonly found spontaneous on marly steps in gully beds of the 
badlands in the Southern French Alps (Rey et al. 2005) were chosen according to various 
criteria: growth form, pioneer status and general plant morphology. We chose an 
herbaceous species, Achnatherum calamagrostis L., a dwarf-shrub species, Dorycnium 
Partie I – Formation dǯun amas sédimentaire                                                              Chapitre I.2  
   
168 
pentaphyllum Scop., a shrub species, Buxus sempervirens L. and a tree species frequently 
used in restoration projects in the area: Pinus nigra Arn. ssp. nigra. We deliberately 
chose species belonging to various growth forms (grass, dwarf shrub, shrub and tree) to 
increase differences in plant morphology between the four species. Additionally, we 
chose Pinus nigra and Achnatherum calamagrostis as pioneer plants, and Buxus 
sempervirens and Dorycnium pentaphyllum as post-pioneer ones, because it is in the 
early phase of gully beds colonization, when large areas are still bare and active in terms 
of erosion, that plants play a key role in sediment retention in gully beds (Rey 2003). 
Plant materials were dug out with their root system from spontaneous vegetation 
patches located within a 1 km² area of experimental runoff set-up. The plants were then 
kept in a field nursery near the experimental set-up for a few days prior to their use in 
the experiment. Concerning Pinus nigra and Buxus Sempervirens, we selected juvenile 
individuals. Indeed, it is at the early stage of their development, when they have low 
branches, that their role in sediment retention is important (Burylo et al. 2012b).  
Measurements of plant traits 
Seven plant morphological traits were assessed because of their potential role in 
sediment retention (Bochet et al. 2000; Isselin-Nondedeu and Bédécarrats 2007; Burylo 
et al. 2012b; Erktan and Rey 2013). A first group of four morphological traits describes 
the basal characteristics of the plants. We measured basal stem density (m-2) 
corresponding to the number of stems found within the ground projected surface area of 
the plant canopy. We also measured basal leaf density (cm-1) defined by the number of 
leaves found along the first 10 cm of one stem. Thirdly, we measured basal shoot 
branching defined by the ratio between stem density 5 cm above ground level and basal 
stem density. Finally, we measured basal stem diameter, because Erktan and Rey (2013) 
showed an influence of this trait on sediment retention in a similar context. This trait 
was measured with a caliper. A second set of three morphological traits describes the 
leaf characteristics. Leaves were collected in the neighborhood of the experimental 
runoff set-up and kept in a damp, cool (4°C) atmosphere until their analysis. We 
measured the leaf surface area with LICOR 3000 device. Each leaf surface area was 
measured twice to reduce the measurement error. Leaf Dry Matter Content (LDMC in 
mg.g-1) was measured by the ratio between the oven-dry (72h at 60°C) and fresh mass of 
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leaves (Cornelissen et al. 2003). Fifteen leaves belonging to 15 individuals were 
measured. The Specific Leaf Area (SLA in mm2.mg-1) was calculated by the ratio between 
leaf surface area and its dry mass, according to Cornelissen et al. (2003). All plants traits 
were measured on 15 individuals per species, found in vegetation patches located within 
1 km² of the experimental set-up. Concerning Pinus nigra and Buxus sempervirens, the 
traits were measured on juvenile individuals similar to those used in the runoff 
experiment. In plurispecific plant barriers, community-weighted mean traits (Garnier et 
al. 2004) and trait diversity (Mason et al. 2003) were calculated using the method 
developed by Lepš et al. ȋʹͲͲ͸Ȍ. The abundance of each species was defined by its 
relative vegetation cover in the plant barrier. 
Design of plant barriers 
Fifteen plant barriers were tested for their sediment retention capacity in the 
experimental runoff set-up. The 45 cm long fringe in which the plant barriers were 
implanted was divided into eight zones 20 cm long and 27 cm wide (Fig. 2a). The layout 
of these eight zones was such that it produced two 20 cm long fringes, perpendicular to 
the flow, separated by 5 cm of bare soil. Each of the eight zones was occupied by one 
plant species. The plant cover in each zone was 100 %, regardless of the number of  
 Plant communities 
 Single species Two species Three species Four species 
Species C1 C2 C3 C4 C5 C6 C7 C8 C9 C10 C11 C12 C13 C14 C15 
Buxus sempervirens L. x    x x x    x  x x x 
Dorycnium pentaphyllum Scop.  x     x x  x x x x  x 
Pinus nigra Arn. ssp. nigra    x   x  x x  x x  x x 
Achnatherum calamagrostis L.     x x    x x  x x x x 
 
Table 1 Species composition of plant barriers 
Fifteen plant communities (C), composed of all the possible combinations of four species were 
tested 
individuals required to acheive this cover. The plants were replanted with their root 
system and their anchorage was sufficient to prevent uprooting during flow, even 
though only fifteen minutes to a few hours were left between implantation and the 
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runoff experiments. We emphasize that the short duration of plant implantation prior to 
artificial runoff did not allow us to study the effect of the plants on infiltration rate, 
which can influence sediment retention. Consequently, we chose to saturate the artificial 
step with water before each artificial runoff (see above). Four monospecific plant 
barriers were composed respectively of the four species chosen here, as explained 
above: Achnatherum calamagrostis, Dorycnium pentaphyllum, Buxus sempervirens and 
Pinus nigra. Eleven plurispecific plant barriers were composed by all possible 
combinations of these four species (Table 1). For these plurispecific plant barriers, the 
individual plants in the eight zones of the fringe were planted so as to avoid having two 
adjacent zones with the same species.  
Sediment retention measurement 
Horizontal wooden sticks were fixed perpendicularly to the flow, in the 5 cm bare soil 
fringe between the two 20 cm vegetation fringes composing the plant barriers, 10 cm 
and 40 cm upstream of the plant barrier (Fig. 2a,b). These wooden sticks were located 
10 cm above the sediment step to avoid interference with the artificial concentrated 
runoff. Sediment deposition was measured on ten points per line, located every 10 cm 
along these three lines, by the difference of the distance between the fixed horizontal 
wooden sticks and the artificial sediment step before (hi) and after (hf) runoff 
experiments (Fig. 2c). For each line of measurement, ǲsediment retentionǳ is defined, in 
this study, as the sum of the heights of sediment deposition (hi-hf) at each of the ten 
measuring points (Fig.2c). The sum of sediment deposition along the two upstream measurement lines is called ǲupstream sediment retentionǳ in this study. The ground 
level of the artificial step was leveled prior to each artificial runoff event (see above). 
Net biodiversity effect Net biodiversity effect is defined as ǲthe difference between the observed yield of a 
mixture and its expected yield under the null hypothesis that there is no selection effect or complementarity effectǳ (Loreau and Hector 2001). Selection occurs when ǲchanges 
in the relative yields of species in a mixture are not randomly related to their traits ȋyieldsȌ in monocultureǳ and the complementarity effect measures ǲany change in the 
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average relative yield in the mixture, whether positive (resulting from resource 
partitioning or facilitation) or negative (resulting from physical or chemical interferenceȌǳ (Loreau and Hector 2001). The definition of net biodiversity allows 
studying both the selection and the complementary effects between species. Here, we 
adapted this definition to study sediment retention by plant barriers. Only the 
complementarity effect was investigated because the experiment was run over a very 
short period of time. In the present study, net biodiversity effect was thus defined as the 
difference between observed upstream sediment retention by a plurispecific plant 
barrier and its expected upstream sediment retention under the null hypothesis that 
there is no complementarity effect. This expected value is the weighted (by the relative 
abundance of the species in the plurispecific communities) average of sediment 
retention by monospecific plant barriers for the component species. Species abundance 
was given by the percentage of vegetation cover. A positive complementarity effect 
occurs if sediment retention in plurispecific communities is, on average, higher than that 
expected on the basis of the weighted average monospecific sediment retention for the 
component species. 
Statistical analysis 
Variations in sediment retention between the various lines of measurement within and 
upstream plant barriers, compared to the control experiment (no plant barrier), and 
variations between species in terms of plant traits were investigated by ANOVA analysis. 
The normality of residuals was checked using the Shapiro-Wilk test and 
homoscedasticity requirements were checked visually. In the event of non-normality of 
residuals (for some species traits), the data were log-transformed or non-parametric 
Kruskal and Wallis analysis was used. Significant differences between treatments were 
analysed using a Tuckey post-hoc test after the ANOVA analysis and by the Wilcoxon test 
after the Kruskal and Wallis test. Differences in sediment retention, as well as 
differences in net biodiversity effect between the various plant barriers, were assessed 
by repeated ANOVA to take into account the potential bias introduced by pseudo-
replication, and then by the Tuckey post hoc test. The normality of residuals was verified 
by the Levene Test and sphericity was checked by Mauchlyǯs test. )n the event of non-
sphericity, corrections were made using the Greenhouse-Geisser method. Furthermore, 
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we checked that the rank of pseudo-replicates did not significantly influence sediment 
retention (ANOVA, F = 0.303, ns). The influence of one or two species on the net 
biodiversity effect was also investigated using repeated ANOVA analysis. Simple linear 
regressions were used to test the influence of community-weighted mean plant traits 
and traits diversity on sediment retention in monospecific and plurispecific plant 
barriers. The effect of all community-weighted mean traits, taken together, on sediment 
retention was assessed by redundancy analysis. All statistical analyses were carried out 
with the R software (version 2.14.1) except for the redundancy analysis which was run 
with Canoco (Version 4.5. Ithaca). 
Results 
Sediment retention by plant barriers  
Sediment retention along the experimental runoff set-up was highest 40 cm upstream of 
the plant barrier implantation zone and decreased continuously while moving 
downstream, for both control (i.e. bare soil without plant barrier) and plant barrier 
experiments (Fig. 3). The implantation of plant barriers increased significantly upstream 
of the sediment retention compared with the control experiments (Fig. 4). Indeed, these 
barriers were associated with significantly higher sediment retention 10 cm and 40 cm 
upstream of the plant barriers compared with bare soil, while sediment deposition 
within the plant barriers did not change significantly from the sediment deposition 




Fig. 3 Effect of plant barriers on 
sediment retention 
Grey bars indicate means ± standard 
errors. Light grey shows sediment 
deposition without plant barrier 
(control; n = 5). Dark grey shows 
sediment retention by plant barriers (n 
= 75). One-way ANOVA (F= 257.1; ***). 
Letters indicate Tuckey post-hoc test 
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Significant differences in sediment retention were observed between monospecific 
barriers. The Achnatherum calamagrostis barrier showed the highest sediment retention 
and the Dorcynium pentaphyllum barrier the lowest (Fig. 4). The Buxus sempervirens and 
Pinus nigra barriers showed intermediate sediment retention, not significantly different 
from the two extreme values. Plurispecific plant barriers showed low to intermediate 
sediment retention (Fig. 4). No differences in sediment retention were observed 
between the 11plurispecific barriers tested (Fig. 4). 
Differences in morphological traits of the plant material 
All morphological traits showed significant differences between the four selected 
species (Table 2). Basal stem density increased gradually between species, varying in 
the following order: Pinus nigra, Buxus sempervirens, Achnatherum calamagrostis, 
Dorycnium pentaphyllum. Basal shoot branching was lowest for Achnatherum 
calamagrostis and highest for Dorycnium pentaphyllum. Basal leaf density, as defined 
above, was lowest for Achnatherum calamagrostis, intermediate for Dorycnium 
pentaphyllum and Buxus sempervirens and highest for Pinus nigra (Table 2). Basal stem 
diameter was lowest for Achnatherum calamagrostis and Dorycnium pentaphyllum. The 
highest value was for Pinus nigra, while Buxus sempervirens showed an intermediate 
value for this trait. SLA (specific leaf area) and leaf surface were lowest for Pinus nigra 
and highest for Achnatherum calamagrostis. We observed that although SLA was higher 
for Dorycnium pentaphyllum compared with Buxus sempervirens, leaf surface area varied 
in the opposite way between these two species. These joint observations showed that 
Buxus semperivens was characterized by thicker leaves. Finally, we found weak 
significant differences between species for LDMC (leaf dry matter content), Buxus 
sempervirens showing the highest value for this trait.  
Role of plant traits and net biodiversity effect on sediment retention  
Simple linear regression showed that mean basal shoot branching and mean leaf surface 
area significantly explained sediment retention for the monospecific plant barriers 
(Table 3). Indeed sediment retention increased with mean leaf surface area and 
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decreased with mean basal shoot branching. Considering all monospecific and 
plurispecific plant barriers together, the results showed that Leaf surface area diversity 
and SLA diversity significantly explained sediment retention (Table 3). Sediment 
retention was negatively correlated to the diversity of these two traits. According to 
simple linear regressions, none of the community-weighted means trait, taken 
separately, showed any influence on sediment retention when considering both mono- 
and plurispecific plant barriers. Nevertheless, redundancy analysis showed that all the 
community-weighted mean traits, taken together, explained 21.5% of sediment 
retention (F=3.84; p=0.05). Sediment retention by plurispecific plant barriers thus 
depended on trait diversity and also, although to a lesser extent, on community-
weighted mean traits.  
Fig. 4 Differences in upstream sediment retention between the 15 plant barriers and net 
biodiversity effect on sediment retention  
Grey bars indicate mean upstream sediment retention ± standard errors. Repeated ANOVA 
(F=8.24; ***). Colored bars indicate net biodiversity effect. Repeated ANOVA (F=4.9; ***). Letters 
indicate Tuckey post-hoc test results. P = Pinus nigra Arn. ssp.; A = Achnatherum calamagrostis L.; 
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Although sediment retention did not show significant differences for the 11 tested 
plurispecific plant barriers, the net biodiversity effect varied significantly (Fig. 4). It was 
generally negative, meaning that mainly negative synergies occurred between species. A 
positive net biodiversity effect was only observed for the two plant barriers composed 
respectively of the duo Dorycnium pentaphyllum and Buxus Sempervirens, and of the trio 
composed by the previous couple along with Pinus nigra. A positive or least negative net 
biodiversity effect was observed in the two above-mentioned plant barriers as well as in 
the barrier composed of Dorycnium pentaphyllum and Pinus nigra and in the four-
species plant barrier. The lowest net biodiversity effect was observed for two barriers 
composed of Achnatherum calamagrostis, with either Buxus sempervirens or Pinus nigra. 
The other five plurispecific plant barriers showed intermediate values in terms of net 
biodiversity effect. ANOVA analysis showed that Dorycnium pentaphyllum, alone or with 
Buxus sempervirens or Pinus nigra, significantly and positively affected net biodiversity 
effect (Table 4). On the contrary, Achnatherum calamagrostis showed a significant 
negative effect on net biodiversity effect (Table 4).   
Discussion 
We studied sediment retention by plant barriers under artificial runoff in an eroded 
marly gully. We observed that sediment deposition occurred both upstream and within 
the plant barriers and in control experiments (without plant barrier, Fig. 3), although 
not with the same intensity. Sediment deposition in control experiments can be 
explained by the design of the experimental set-up itself. The runoff concentrated by the 
narrow wooden channel dispersed at its outlet (Fig. 2) and thus flow velocity decreased 
and deposition increased. In addition, at the outlet of the 8 % slope wooden channel, the 
artificial runoff reached a flat terrace (i.e. artificial step; Fig. 2) which further dispersed 
the water and allowed sediment deposition, as observed by Ritchie et al. (1997) under 
similar conditions.  
We observed that sediment retention upstream of the plant barrier was significantly 
higher than sediment deposition on bare soil (Fig. 3). These results show that under the 
present experimental conditions, plant barriers are an efficient way of reducing the 
velocity of the concentrated flow, thus favoring sediment deposition. This is consistent 
Partie I – Formation dǯun amas sédimentaire                                                              Chapitre I.2  
   
176 
with previous studies (see e.g. Dabney et al. 1995; Meyer et al. 1995; Dalton et al. 1996) 
which showed that stiff erected plant barriers increased ground roughness which 
decreased flow velocity, thus promoting sediment deposition. We also noted that 
sediment did not significantly deposit within plant barriers, compared with the control 
experiment (Fig. 3). This suggests that the main mechanism explaining sediment 
deposition here, was the decrease in flow velocity, which indirectly caused particle 
deposition upstream, and not direct sediment filtering (particle interception) by plant 
barriers (Dabney et al. 1995). As observed in previous work, sediment filtering by plant 
barriers is mostly observed under higher sediment flow intensity, and upstream 
sediment deposition, related to a reduction in flow velocity, is most often observed 
under more gentile flow conditions (Dabney et al. 1995; Hussein et al. 2007; Erktan and 
Rey 2013).  
 Species ANOVA 
Traits 













186.7 ± 25.8 a 3200 ± 280 b 68.9 ± 12.4 c 540 ± 42.3 d 137 / *** 
Basal shoot 
branching 
1.53 ± 0.1 ac 1.9 ± 0.2 a 1.1 ± 0.1 bc 1.0 ± 0.0 bc 6.8 / ** 
Basal leaf 
density (cm-1) 
5.74 ± 0.37 a 3.39 ± 0.29 b 19.8 ± 3.2 c 0.10 ± 0.0 d 676 / *** 
Basal stem 
diameter (mm) 
5.3 ± 0.4 a  1.7 ± 0.2 b 12.3 ± 0.4 c  1.8 ± 0.1 b 848 / *** 
SLA (mm2.mg-1) 4.79 ± 0.19 a  8.92 ± 0.70 b 2.60 ± 0.10 ac 11.2 ± 0.57 b 30.7 / *** 
Leaf surface 
area (mm2) 
200 ± 10 a 113 ± 9.0 b 75.3 ± 7.0 c 541 ± 48 d 169 / *** 
LDMC (mg.g-1) 498 ± 16 a 418 ± 47 ac 444 ± 9.0 bc  467 ± 3.5 bc  9.75 / * 
 
Table 2 Differences in morphological traits between the four species studied 
Data are mean values ± standard errors (n = 15) and results of one-way ANOVA (Statistic test F). 
Greyed out letters indicate Tuckey post-hoc test results. Significance levels are ns = non-
significant; * = p<0.05; **= p<0.01; *** = p<0.001 
 
The significant increase in upstream sediment retention due to plant barriers shows that 
the experimental runoff set-up proposed here was properly calibrated to study sediment 
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retention by plant barriers. This set-up is innovative as it combines two strategies: a life-
size approach and an experimental approach. Studying on life-size scale ensures the 
validity of the results and their potential further applications in restoration actions. 
Studies conducted under experimental conditions are better for disentangling merging 
effects. Previous studies investigating sediment retention by plant barriers submitted to 
gully concentrated runoff were either conducted through flume experiments, such as 
Burylo et al. (2012b), or through observation of this phenomenon under natural 
conditions (Rey 2003; Shields Jr et al. 2005; Erktan and Rey 2013). To our knowledge, 
only two studies have already developed life-size experimental runoff studies in eroded 
gullies (Dabney et al. 2004; Shields Jr et al. 2005). Our approach differed from these 
works as we focused only on sediment retention (not sediment dynamics) and because 
we concentrated on the role of the morphological diversity of a single plant barrier. Flow 
velocity in our study (2.2 L.s-1) was close to the median value of flow intensity (0.7 L.s-1) 
under natural conditions in the same area (Mathys 2006) and much lower than the 
conditions (160 L.s-1) reached by Dabney et al. (2004). Our results are thus applicable to 
median flow intensity events occurring in beds of up to an area of 1 ha in marly gullies. 
More precisely, since the plant barriers were implanted in the bottom section of a gully 
bed on a dead-wood sill, where the slope is nearly null, the present results apply to plant 
barriers submitted to concentrated runoff on very shallow slopes only. How these 
results extend to steep gully bed heads or gully slopes is not straightforward. Indeed, the 
ratio between water infiltration and runoff is different in these areas compared with 
water-saturated gully bottoms. The anchorage of plant barriers on steep slopes (Burylo 
et al. 2011) is also probably of key importance and should be taken into account before 
studying their sediment retention capacities. We thus advise practitioners not to use the 
present conclusions for any part of gully, but only the gully bottoms 
The Achnatherum calamagrostis barrier showed the highest sediment retention, 
Dorycnium pentaphyllum the lowest, while Pinus nigra and Buxus sempervirens showed 
intermediate sediment retention values (Fig. 4). The high performance of grass barriers 
in retaining sediment has already been demonstrated several times in the literature 
(Roose and Bertrand 1971; Choi 1992; Dalton et al. 1996; Ritchie et al. 1997; Abu-Zreig 
et al. 2004; Mutegi et al. 2008) and grass barriers have been widely used for 
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conservation or restoration purposes (World Bank 1990; VanDijk et al. 1996; Blanco-
Canqui et al. 2006). Nevertheless, the present study compared sediment retention by a 
grass barrier and by shrubs or juvenile tree barriers under constant conditions for the 
first time. Our results, compared with the previous literature, allow us to build a 
conceptual model linking the morphology of mono-specific plant barriers with sediment 
retention (Table 5, left panel). In monospecific barriers, grass species were more 
efficient at retaining sediment than shrub and tree species, probably because their 
morphology is such that direct soil coverage by the basal canopy is highly homogeneous 
and thus does not leave any weak point where flow could concentrate and bypass the 
barrier resistance. Our results, together with data from the literature (VanDijk et al. 
1996; Bochet et al. 2000; Isselin-Nondedeu and Bédécarrats 2007; Burylo et al. 2012b; 
Erktan and Rey 2013), underpinned the positive effect of high leaf surface area, high 
homogeneity in ground coverage by basal canopy and high canopy density on sediment 
retention when comparing grass, shrub or juvenile tree monospecific barriers submitted 
to gentle concentrated runoff.  
  Monospecific plant 
barriers 
All barriers                      
(without control) 
  R2 Slope p R2 Slope p 
Basal shoot 
branching 
Community weighted mean 0.36 բ ** - - ns 
Diversity (Mason index) ND - ND - - ns 
SLA 
Community weighted mean - - ns - - ns 
Diversity (Mason index) ND - ND 0.06 բ * 
Leaf surface 
area 
Community weighted mean 0.41 ա ** - - ns 
Diversity (Mason index) ND - ND 0.06 բ * 
 
Table 3 Role of plant morphological traits in upstream sediment retention 
Simple linear regressions were conducted for monospecific and plurispecific plant barriers. Only 
traits showing significant influence on sediment retention are displayed. Significance levels are 
ns = non-significant; * = p<0.05; **= p<0.01. ND = Non Determined 
 
We observed no significant differences in upstream sediment retention between the 11 
plurispecific plant barriers tested. This result shows that mixing various species with 
different performance in sediment retention leads to a sediment retention performance 
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of plurispecific communities which is close to the weighted average of the performance 
of each species constituting the barrier. The net biodiversity effect on sediment 
retention was mostly negative, even though differences were observed between 
plurispecific plant barriers (Fig. 4). Repeated ANOVA reveiled that the most negative net 
biodiversity effect was associated with the presence of Achnatherum calamagrostis 
(Table 4), which performed best in sediment retention as a monospecific barrier (Fig. 4). 
Conversely, Dorycnium pentaphyllum, which showed the worst performance in sediment 
retention as a monospecific plant barrier, is significantly associated with positive or 
weakly negative net biodiversity effect (Table 4). These results suggest that the level of 
net biodiversity effect is negatively correlated with species performance in monospecific 
plant barriers. As mentioned above, the efficiency of Achnatherum calamagrostis in 
sediment retention seems to be linked to the high ground coverage of this species. On 
the contrary, shrubs or sometimes juvenile trees show a strong heterogeneity in direct 
ground coverage under their canopy. Indeed, bushy bearing is often characterized by a 
central stem, from which secondary stems are branched. This means that under the bush 
canopy, there are areas of bare soil not directly covered by vegetation where surface 
runoff does not face resistance to flow through. When plurispecific plant barriers 
include bushy species, such areas of least resistance to flow are thus found at the 
periphery of shrubs or tree canopy. These areas are weak points, thus favoring the 
concentration of flow in these non-grass areas, leading to an increase in flow velocity 
and thus a reduction in sediment deposition. In our case, we suggest that the morphological heterogeneity built by mixing relatively ǲhermeticǳ grass species with 
bushy bearing species (i.e. shrub or tree) showing weak points through which sediment 
runoff can flow easily, is responsible for the net negative biodiversity effect in 
plurispecific plant barriers (Table 5). Similar observations have already been made in 
different contexts and scales. In the context of water erosion at landscape scale, 
heterogeneity in surface flow due to plant cover heterogeneity is suggested to be of key 
importance in explaining the performance of buffer zones in sediment retention, but 
remains largely under-investigated (Dosskey et al. 2001). In the context of aeolian 
erosion or sediment transport in vegetated waterways, heterogeneity in plant cover 
induces an increase in flow velocity and turbulence around plant patches, thus, 
inhibiting sediment retention, and more broadly, can impair soil stability (Burri et al. 
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2011; Youssef et al. 2012; Montakhab et al. 2012). The advantage of grass species in 
monospecific barriers thus becomes a drawback in plurispecific plant barriers used for 
sediment retention. Indeed, grass areas represent hermetic zones, bypassed by the flow 
whenever weak resistance is found around these areas, which consequently 
concentrates the flow and increases velocity at the periphery of the grass areas. On the 
contrary, we observed that mixing two shrub species or shrubs and juvenile trees was 
associated with low positive or slightly negative net biodiversity effect (Fig. 4 and 
Table 4). The greater similarities of these species in terms of morphology may explain 
this effect as flow concentration probably does not occur in this case. Linear regressions 
showed that high diversity in leaf surface area (and SLA) is significantly and negatively 
related to sediment retention by plant barriers (Table 3). We conclude that the more 
plant barriers are heterogeneous in terms of morphology, the more net biodiversity 
effect is negative, thus involving weak sediment retention. As heterogeneity tends to be 
higher in plurispecific barriers, diversity does not seem to be an advantage for plant 
communities in sediment retention (Table 5, right panel).  
Repeated ANOVA 
    F p 
B 1.11 ns 
D 27.1 *** 
P 0.15 ns 
A 10.9 ** 
A and B 1.12 ns 
B and P 1.13 ns 
D and B 18.69 *** 
D and P 9.30 ** 
P and A 1.31 ns 
D and A 0.42 ns 
We note that the role of morphological heterogeneity is overwhelmingly due to the 
influence of particular average plant morphological traits, which are shown, on the 
contrary, to be of key importance in explaining sediment retention in monospecific plant 
barriers (Table 3). However, average plant traits seem to be worth taking into account in 
both mono and plurispecific barriers as all community-weighted mean traits, taken 
Table 4 Role of the presence of plant species on 
net biodiversity effect related to sediment 
retention 
The data are the results of repeated ANOVAs 
(Statistic test F and p-value). D = Dorycnium 
pentaphyllum Scop.; B = Buxus sempervirens L.; A = 
Achnatherum calamogrostis L.; P = Pinus nigra Arn. 
ssp.  Significance levels are ns = non-significant. **= 
p<0.01; *** = p<0.001 
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together, explain 21.5% of sediment retention. The role of plant morphological diversity 
in sediment retention is thus crucial and negative (Table 5; right panel). We highlight the 
fact that VanDijk et al. (1996) showed that variations in sediment retention due to 
differences in plant morphology are also found between species belonging to a single 
growth form group. For example, they showed that grass species with soft leaves are 
less efficient at retaining sediment, especially under high sediment flow.  
In our study, spatial heterogeneity is defined in such way that it allows several growth-
forms to be found while moving along the whole width of the barrier. Consequently, in 
the event of differences in the flow resistance of a plant canopy, it is possible that the 
flow concentrates in areas of least resistance. On the contrary, previous studies (Roose 
and Bertrand 1971; Correll et al. 2005) considered spatial heterogeneity in the length of 
the barrier, meaning that they tested whether the accumulation of several mono-type 
zones along the upstream-downstream axis of the barrier increased sediment retention. 
Roose and Bertrand (1971) found that a line of grass with two lines of leguminous 
shrubs significantly increased sediment retention and was also beneficial for soil 
fertility. Correll et al. (2005) showed that a three-zone buffer, composed of a grass buffer 
area, a flood plain area and a narrow mature forest fringe, was efficient at reducing 
sediment transfer on a landscape scale. These differences in the definition of spatial 
heterogeneity most probably lie in the basic differences found between these two 
studies and the present one.   
We emphasize that we chose to focus on plant morphological traits and not on species in 
order to be able to generalize the results more easily. Nevertheless, we are aware that 
the results found in the present study can be linked to the choice of specific species 
studied here. The generalization of results is thus only possible with species showing 
similar morphological forms. We are also aware that if no grass species had been 
included in the study, the conclusions drawn would have probably been different.  
As sediment retention is known to vary strongly with runoff intensity and particle size 
(Meyer 1995; Dosskey 2001), it would be of great interest to repeat the present 
experiment with wide ranges of flow intensity and particle size. With high flow intensity, 
we suggest that plant anchorage would become a crucial point in explaining sediment 
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retention, as suggested by VanDijk et al. (1996). It would thus be interesting to let the plantsǯ root system develop for a few months or years if possible, to allow its 
development and thus plant anchorage. In this case, it would be possible to test the 
effect of increased infiltration on sediment flow, which was not done in the present 
study as we did not let the root system develop and we saturated the artificial step with 
water before each experimental runoff. Moreover, we were only able to use a 30 second 
runoff due to experimental constrains but it would be of key interest to increase the 
duration of runoff to be able to follow sediment dynamics more precisely, similarly to 
what was been done by Pan et al. (2011) on grass filter strips or by Dabney et al. (2004) 
in gullies.  
Table 5 Conceptual framework linking sediment retention and plant 
morphological traits in mono and plurispecific plant barriers 
 
 Monospecific plant barriers Plurispecific plant barriers 
 Grass 
Shrubs and juvenile 
trees 
Mixture of grass, shrubs and 
juvenile trees 
 
Performance in sediment 
retention 
 
++ + + 
General morphological 
features linked to  
sediment retention  
Homogeneity in soil coverage by basal 
canopy  favors sediment retention 
(present study) 
Heterogeneity in soil coverage 
by basal canopy impairs 
sediment retention (present 
study) 
Specific morphological 
features linked to 
sediment retention 
 ա Leaf surface area (present study; Burylo 
et al. 2012)                                                                      ա Canopy density (Van dijk et al.1996; 
Bochet et al. 2000; Isselin-nondedeu and 
Bédécarrats 2007)                                                   բ Bushy bearing (present study) 
բ diversity in leaf surface area 
and SLA (present study) 
 
In other contexts, it has been shown that diversity is often an advantage for communities 
to show best performance in several ecological functions such as nutrient uptake, 
biomass production, fodder productivity or decomposition (Berg et al. 2001; Tilman et 
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al. 2001; Díaz et al. 2007; Zhang et al. 2012). For example, several studies have 
highlighted the positive role of the net biodiversity effect in polyculture on biomass 
production (Loreau and Hector 2001; Tilman et al. 2001; Isbell et al. 2011) or in forest 
plantation (Zhang et al. 2012), mainly due to the heterogeneity of leaf shade tolerance in 
the last case. We point out that over-yielding occurred in such studies, contrary to the 
present study in which over-retention was not observed. We conclude that diversity 
plays a key positive role in ecological functions in which resource use partitioning is at 
stake, but not in other functions such as sediment retention. Concerning this type of 
ecological function, the performance of plant communities depends on the 
morphological homogeneity of the plant barrier in applying efficient flow resistance, 
which is not related to plant diversity.  
Overall, although diversity plays an important and positive role when considering the 
performance of plant communities in several functions at the same time (Mutegi et al. 
2008; Mouillot et al. 2011), diversity is not always beneficial when considering one 
ecological function at a time, as we showed here for the specific case of sediment 
retention. Although focusing on only one ecological function is a key to better 
understanding the ecological and geomorphological mechanisms, pluri-functionnality is 
often sought in restoration projects to ensure their sustainability and resilience. One 
important point we would like to stress is that, although we are aware that plant 
diversity is important for the mid- and long-term restoration process, the present 
results show that, in the case of gully restoration, it is a good idea to trigger a restoration 
process by implanting monospecific communities to first increase sediment retention 
during the early stages of restoration. We suggest that spontaneous colonization, 
occurring in the mid- and long-term stages of the restoration process in gully beds (Rey 
et al. 2005), introduces plant diversity later in the process, and this is important for the 
mid- and long-term steps of the restoration process. For example, the stabilization of 
sediment mounds retained in gully beds subjected to concentrated runoff is a necessary 
step in the mid-term restoration process (Burri et al. 2009) and is suggested to be 
favored by plant and roots diversity (Pohl et al. 2009). More generally, the present 
results suggest that, before starting restoration work, the key point is to identify the 
thresholds that have to be overcome, and then to set an ecological strategy to trigger a 
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positive retroactive loop which would ensure the success of the restoration project (Rey, 
2009), whether it requires the implantation of biodiverse communities or not. The 
ecological thresholds may be abiotic in the event of soil erosion, for example, or biotic in 
the event of plant invasion. Once identified, appropriate ecological strategies may 
require directly implanting biodiverse communities during the early-stages of 
restoration but, as we showed here, it is not always necessary or beneficial. Spontaneous 
colonization generally occurs later in the restoration process (Mitsch et al. 2005; Rey et 
al. 2005) and thus allows the restoration process to be resilient, sustainable and 
successful in the long run even if the initial intervention was based on monospecificity 
or abiotic conditions. The idea then is that once a biotic or abiotic threshold is overcome, 
the best restoration strategy may be to let the nature recruit suitable and adapted 
species by itself.  
In the context of eroded terrain restoration, plurispecific intervention may be 
interesting in some cases, in order to enhance several ecological functions at a time. For 
example, it has been shown that using plurispecific plant barriers combining a grass, 
efficient to trap sediment, and a leguminous shrub, efficient to increase soil fertility, is a 
win-win trade-off to both reduce soil erosion and increase soil fertility (Roose and 
Bertrand 1971; Mutegi et al. 2008). In the context of eroded gully restoration, Roose et 
al. (1993) showed that plurispecific plant communities mixing grass species in the gully 
bed and shrubs or trees on the lower parts of the gully sides is an efficient strategy, to 
both retain sediment in the gully bed and protect it from runoff on one side, and to fix 
the gully side and thus decrease the risks of landslip on the other.  
Conclusion 
Our study has provided experimental data to better understand the role of biodiversity 
in ecosystem functioning in the unusual and innovative context of gullied ecosystem 
restoration. We found that diversity in terms of plant morphology impaired sediment 
retention and that grass barriers best performed to retain sediment. For practitioners, 
these results provide them with valuable data to support their choice of plant material 
to restore eroded gullies. Indeed, our results suggest that using native grass species 
barriers is the best strategy to initiate ecological restoration of eroded gullies. 
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 CONCLUSION  
Dans cette première partie, nous nous sommes intéressés à lǯeffet de la morphologie de 
barrières végétales sur leur capacité à retenir des sédiments. Plus particulièrement, nous nous sommes concentrés sur lǯétude de traits morphologiques végétaux épigés et 
nous avons cherché à les relier à la performance des barrières dans la rétention de 
sédiments marneux. Les résultats obtenus dans cette partie, ainsi que ceux présentés 
dans la littérature traitant de ce sujet, nous ont permis de construire un modèle 
conceptuel résumant les liens entre les traits morphologiques végétaux des barrières et 
leur capacité de rétention sédimentaire. Ce modèle, présenté dans la figure 28, se 
focalise sur deux types de barrières végétales : les premières sont formées par des 
communautés monospécifiques et les autres par des communautés plurispécifiques. Ce 
modèle prend également en compte deux types de flux sédimentaires : des flux de faible 
intensité (environ 1 L s-1) et des flux de forte intensité (> 10  L s-1).  
Dans le cas de flux sédimentaires de faible intensité (environ 1 L s-1), les barrières 
monospécifiques sont plus efficaces pour retenir des sédiments que les barrières 
plurispécifiques (Erktan et al. 2013, Chapitre 2). On attribue cette diminution de la 
capacité de piégeage des barrières plurispécifiques à leur hétérogénéité qui crée des zones dǯécoulements concentrés, ce qui accélère le flux par endroit et qui par 
conséquent diminue le dépôt de sédiments. De plus, nous avons montré que toutes les 
barrières monospécifiques ne sont pas équivalentes en termes de capacité à retenir des 
sédiments (Erktan et al. 2013, Chapitre 2). En effet, ce sont les barrières constituées dǯherbacées qui présentent la plus forte capacité de rétention sédimentaire. Par ailleurs, 
les résultats de cette thèse, ainsi que ceux de diverses études précédentes, ont permis dǯidentifier que plusieurs traits morphologiques sont importants pour expliquer la 
capacité de ces barrières à retenir des sédiments. Ainsi, la surface foliaire (Burylo et al. 
2012a, Erktan et al. 2013, Chapitre 2), la densité de la canopée et des tiges (VanDijk et al. 
1996, Bochet et al. 2000, Isselin-Nondedeu & Bedecarrats 2007, Erktan & Rey 2013, 
Chapitre 1.1) ont une influence positive sur la rétention. Au contraire, la présence dǯun 
port buissonnant, laissant des zones nues au niveau de la surface du sol sous la canopée 
des plantes, diminue la capacité des barrières à retenir des sédiments 


















Figure 28 - Influence des traits morphologiques de barrières végétales sur leur capacité de rétention de sédiments. Synthèse effectuée à 
partir des résultats de la partie I de cette thèse et de la littérature existante sur le sujet. Le panneau de gauche présente le cas de barrières végétales 
monospécifiques et celui de droite se focalise sur les barrières plurispécfiques. Le panneau du haut traite de la rétention dans le cas de flux 
sédimentaires de faibles intensités (environ 1 L s-1) et celui du bas se concentre sur des flux de fortes intensités (> 10 L s-1).  
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car ces zones constituent des chemins dǯécoulement privilégiés pour le flux qui ne 
rencontre alors que peu de contraintes (Erktan et al. 2013, Chapitre 2).  Dans le cas dǯun flux sédimentaire de forte intensité ȋ>ͳͲ L s-1), cǯest la résistance de la 
barrière au flux qui est essentielle pour permettre la rétention de sédiments. Dans ce 
cas, seules des barrières monospécifiques ont été étudiées. Il a été montré que dans le cas dǯespèces herbacées, la rigidité des tissus est un trait important qui favorise la 
rétention de sédiments (VanDijk et al. 1996, Yuan et al. 2009, Erktan & Rey 2013, Chapitre ͳ.ͳȌ. Dans le cas dǯespèces arbustives ou arborées ȋstade juvénileȌ, la résistance 
des tiges au flux (Burylo et al. 2012a), elle-même liée au diamètre des tiges (Erktan & 
Rey 2013, Chapitre 1.1), est un trait important pour expliquer la capacité des plantes à 
retenir des sédiments.  En passant de lǯéchelle de lǯindividu ou de la communauté végétale monospécifique à lǯéchelle de communautés plurispécifiques, nous avons mis en avant lǯexistence de propriétés émergentes, propres à ce niveau dǯorganisation supérieur (Erktan et al. 2013, 
Chapitre 2). La capacité de rétention sédimentaire des barrières plurispécifiques ne peut 
donc être simplement déduite des performances de ses espèces constitutives en termes de rétention sédimentaire. La présence de propriétés dǯauto-émergence au niveau de 
communautés plurispécifiques a davantage été étudiée dans le cadre de fonctions 
écologiques telles que lǯacquisition de nutriments ou la production de biomasse végétale 
(Loreau & Hector 2001). Ici, nous nous sommes intéressés à ces propriétés en nous 
focalisant sur des fonctions plus mécaniques des barrières végétales, dans le cas de 
communautés végétales se développant sur des terrains érodés.  En sǯintéressant à la fois à des flux sédimentaires de faibles et fortes intensités, nous 
avons mis en avant que les traits morphologiques favorisant la rétention sédimentaire 
ne sont pas identiques dans ces deux cas. )l est donc important de bien décrire lǯintensité 
du flux avant de pouvoir généraliser des résultats obtenus dans ce domaine. Lǯimportance relative entre la densité de la barrière et sa résistance au flux dépend ainsi de lǯintensité de lǯécoulement (Erktan & Rey 2013, Chapitres 1.1 et 1.2).  )l serait intéressant de mener des expérimentations o‘ lǯintensité du flux pourrait varier dǯune faible vers une forte intensité au niveau dǯune même barrière végétale. Cela 
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permettrait dǯidentifier le point dǯinflexion pour lequel on observe une inversion dans lǯimportance relative de ces deux paramètres morphologiques. )l serait également intéressant dǯétudier quels traits morphologiques sont les plus pertinents pour favoriser 
la rétention de sédiments lors de crues de très fortes intensités (crues centennales par exemple, avec un débit dǯenviron ͷͷ L s-1 dans le cas dǯune ravine marneuse érodée de 
1300 m2, Mathys, communication personnelle). Dans ce cas, il est probable que la 
rigidité des tissus végétaux ne soit pas un atout. En effet, soumis à de fortes contraintes, on peut supposer quǯun couvert herbacé, plus souple, soit plus efficace pour résister au 
flux que des végétaux présentant des tiges rigides qui pourraient casser. Cette idée 
renvoie à la célèbre Fable de Jean de la Fontaine intitulée « Le chêne et le Roseau » dont 
voici un extrait.  
[…] 
Les vents me sont moins qu’à vous redoutables. 
Je plie, et ne romps pas. Vous avez jusqu’ici 
Contre leurs coups épouvantables 
Résisté sans courber le dos ; 
Mais attendons la fin. « Comme il disait ces mots, 
Du bout de l’horizon accourt avec furie 
Le plus terrible des enfants 
Que le Nord eût portés jusque-là dans ses flancs. 
L’Arbre tient bon ; le Roseau plie. 
Le vent redouble ses efforts, 
Et fait si bien qu’il déracine 
Celui de qui la tête au Ciel était voisine 
Et dont les pieds touchaient à l’Empire des Morts. 
Le chêne et le Roseau, Jean de la Fontaine Cette métaphore poétique illustre bien que dans le cas dǯévènements extrêmes, des 
barrières végétales herbacées souples sont probablement plus efficaces pour, non pas 
retenir des sédiments, mais pour au moins stabiliser les sédiments déjà en place et 
éviter que la crue ne perturbe fortement ces communautés végétales.   
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Cette première partie a donc permis dǯapporter des éléments dǯéclairage sur les 
relations complexes entre les traits morphologiques de barrières végétales et leur 
capacité à retenir des sédiments dans des lits de ravines marneuses érodées. Les 
sédiments retenus en amont des barrières végétales de lits de ravines forment des 
petites terrasses où le développement spontané de la végétation est favorisé (Burylo et 
al. 2007). Sur le long terme, cette végétation spontanée peut influencer les propriétés 
des amas sédimentaires pour les faire évoluer vers de véritables sols, présentant une 
structure mais également un fonctionnement écologique propre.  
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PARTIE II - D’UN AMAS SEDIMENTAIRE VERS UN SOL : 
INTERACTIONS ENTRE TRAITS VEGETAUX A L’ECHELLE DE 
COMMUNAUTES ET PROPRIETES DES SOLS EN FORMATION DANS 
LE LIT DE RAVINES EN COURS DE RESTAURATION ECOLOGIQUE 
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INTRODUCTION 
ELEMENTS THEORIQUES Le succès de la restauration dǯécosystèmes dégradés est couramment évalué par le suivi 
de la composition spécifique des communautés végétales se développant dans le milieu. 
Bien que la pertinence de ce suivi sur le court terme ne soit pas discutable, cette 
approche ne permet pas réellement de savoir sur le long terme si le fonctionnement de lǯécosystème a été restauré. Pour cela, Herrick et al. (2006) suggèrent quǯil est 
indispensable dǯétudier des flux de matière et dǯénergie qui caractérisent lǯévolution sur 
le long terme des écosystèmes en cours de restauration. A ce titre, la structure et le fonctionnement des sols, dont lǯévolution est plus lente que celle du couvert végétal, sont 
des aspects importants à prendre en compte en écologie de la restauration, bien que 
relativement rarement étudiés (e.g Eviner & Hawkes 2008, Heneghan et al. 2008, Alday 
et al. 2012). On peut considérer que cette évolution plus lente des sols en comparaison 
du couvert végétal est assimilable à une capacité de mémoire des sols, qui gardent longtemps, dans leur structure et leur fonctionnement, la trace de leur type dǯoccupation 
en termes de couvert végétal. Cette « mémoire » des sols, ainsi que le détail des 
interactions plante-sols, semblent en effet constituer de bons indicateurs de lǯétat de dégradation ou de restauration dǯun écosystème (Herrick et al. 2006, Eviner & Hawkes 
2008, Zhang et al. 2008, Kardol & Wardle 2010, Dlapa et al. 2012), plus finement reliés 
au fonctionnement des écosystèmes que ne lǯest le couvert végétal.  Les sols sont des milieux vivants à lǯinterface entre la lithosphère et lǯatmosphère. )ls sont constitués dǯéléments présentant des phases solide, liquide et gazeuse (Lavelle & 
Spain 2001). Les sols sont le support majoritaire de la production primaire par les 
plantes et jouent en cela un rôle essentiel dans le fonctionnement des écosystèmes 
terrestres. Ils constituent également un milieu propice à la vie de nombreux organismes 
secondaires, e.g bactéries, micro- et macrofaune (Lavelle & Spain 2001). Le fonctionnement des sols est caractérisé par les flux de matière et dǯénergie qui lui sont 
associés. Il est également lié à leur propre structure.  
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Dans cette thèse, nous avons fait le choix de nous focaliser sur deux aspects relatifs au 
fonctionnement écologique des sols : la stabilité des agrégats de sol et la fertilité des 
sols. Ces deux propriétés sont particulièrement importantes pour la restauration des 
écosystèmes de lits de ravines marneuses des Alpes du Sud, soumis à dǯimportantes contraintes érosives et nutritives rendant difficile le développement dǯun couvert 
végétal (Rey et al. 2005). Dans la suite de ce paragraphe introductif, nous avons donc 
restreint les éléments théoriques présentés à ces deux propriétés du sol.  
Le premier aspect du fonctionnement des sols étudié dans cette thèse est lié à sa 
structuration via la formation dǯagrégats stables. Ces agrégats sont des complexes argilo-
humiques allant de quelques dizaines de microns à quelques millimètres de diamètres. 
La présence et plus particulièrement la forme, le type et la stabilité de ces agrégats 
permettent de décrire de façon relativement simple la matrice complexe qui caractérise 
la structure des sols (Six et al. 2004). Les agrégats de sol ne sont cependant pas 
uniquement des indicateurs de structure, ils jouent également un rôle important dans le 
fonctionnement écologique des sols. Par exemple, les agrégats de sols protègent la 
matière organique des sols, influencent la disponibilité en nutriments (Wang et al. 2001, 
Wick et al. 2009), jouent un rôle important dans la régulation des flux hydriques des sols 
(Prove et al. 1990) et enfin réduisent la susceptibilité des sols à lǯérosion et plus 
particulièrement au ruissellement (Barthes & Roose 2002). Cǯest essentiellement ce rôle dans la protection des sols contre lǯérosion qui nous a intéressés dans cette thèse.  Lǯeffet positif des agrégats sur la protection des sols contre lǯérosion est lié à leur 
stabilité, i.e leur capacité à conserver leur structure en cas de stress ou de perturbations 
(Amezketa 1999, Diaz-Zorita et al. 2002), telles que des évènements pluvieux de fortes 
intensités. La stabilité des agrégats traduit la force des relations entre les particules dǯargiles et de matière organique qui forment ces complexes argilo-humiques. Cette 
stabilité est influencée par de nombreux paramètres, qui peuvent être classés en trois 
grands types : des agents inorganiques tels que des oxydes (Oades 1993) ou le calcium 
(Muneer & Oades 1989), des agents vivants tels que les microorganismes (Chenu 1989) 
et la macrofaune du sol (Lee 1985) ou encore les racines des plantes (Miller & Jastrow 
1990, Degens et al. 1994, Angers & Caron 1998), et enfin des agents liés au climat tels 
que la fréquence des cycles de gel et dégel (Lehrsch et al. 1991). De plus, les proportions 
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dǯargiles et de matière organique dans les sols jouent bien évidement un rôle central 
dans la formation des agrégats stables de sols car ils en sont les éléments constitutifs 
(Six et al. 2004). Concernant le rôle des racines dans la stabilité des agrégats, plusieurs études ont mis en avant quǯil dépend de leur morphologie (Miller & Jastrow 1990, 
Angers & Caron 1998, Ennos & Pellerin 2000), déterminant les propriétés mécaniques et 
biologiques des racines (Six et al. 2004). Lǯapproche par les traits ayant pour ambition 
de relier les caractéristiques (notamment) morphologiques des plantes à leur 
physiologie (ou autres propriétés, mécaniques par exemple), elle semble donc être un point dǯentrée approprié pour mieux comprendre lǯinfluence de la morphologie des 
racines sur la stabilité des agrégats.  
Le deuxième aspect du fonctionnement des sols qui nous a intéressés dans cette thèse 
relève de la fertilité des sols. Celle-ci peut être définie comme la capacité dǯun sol à 
soutenir durablement la production de biomasse végétale et est liée à de nombreux 
aspects, tels que la structure, la chimie ou encore la biologie des sols. En particulier, la quantité dǯéléments nutritifs ȋpar exemple lǯazote, le phosphore et lǯeauȌ disponibles  pour les plantes est essentielle pour décrire la fertilité dǯun sol. Celle-ci dépend bien 
évidemment de la quantité totale dǯéléments nutritifs, mais également de la forme sous 
laquelle ces éléments sont présents dans le sol, définissant leur degré dǯassimilabilité pour les plantes. Ce potentiel dǯutilisation des éléments nutritifs par les plantes dépend 
de nombreux paramètres tels que la structure du sol, son pH ou encore la présence de 
calcium saturant le complexe argilo-humique et limitant ainsi les échanges dǯions 
(Lavelle & Spain 2001). Les agents vivants du sol, telles que les bactéries ou la macrofaune du sol, jouent également un rôle important dans lǯaccessibilité des éléments 
nutritifs pour les plantes (Lavelle & Spain 2001). De manière intéressante, les plantes 
elles-mêmes influencent la fertilité des sols via des boucles de rétroactions entre plantes 
et sols (Angers & Caron 1998). Ainsi il a été montré que les écosystèmes les plus fertiles 
sont dominés par des espèces végétales ayant une stratégie dǯacquisition rapide des 
ressources (Grime 1977). Le turn-over des nutriments dans ces milieux est ainsi élevé. 
Au contraire, les milieux relativement limités en ressources sont dominés par des 
espèces ayant une stratégie de conservation des ressources (Grime 1977). Le recyclage 
des nutriments dans ces milieux est alors plus lent. Les stratégies des plantes sont ainsi 
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en lien étroit avec la fertilité des sols. Lǯapproche par les traits, essentiellement 
fonctionnels, a montré sa pertinence pour mieux comprendre les stratégies des plantes 
(Wright et al. 2004) et plus généralement la structuration des communautés (via les 
traits de réponse (Lavorel & Garnier 2002, Quétier et al. 2007, Cornwell & Ackerly 2009, 
Bernard-Verdier et al. 2012, Schellberg & Pontes 2012)) en fonction du niveau de 
fertilité des sols. Plus récemment, les traits fonctionnels sont également apparus comme 
des marqueurs pertinents du fonctionnement des écosystèmes (via leurs traits dǯeffet, 
(Lavorel & Garnier 2002, Díaz et al. 2004, Garnier et al. 2004)). A ce sujet, des traits 
fonctionnels végétaux, notamment foliaires, ont récemment été reliés au caractère 
décomposable des litières (formées de débris foliaires) via un effet « post-mortem » 
(Freschet et al. 2012). Ceci permet donc de relier les traits fonctionnels végétaux à la 
qualité des litières pour mieux comprendre le recyclage des nutriments dans les sols. Ces résultats marquent lǯessor dǯun nouvel angle dǯapproche basé sur les traits végétaux 
pour étudier les relations plante-sol de manière plus générale et non tributaire de la 
contingence des espèces (Freschet et al. 2013).   
OBJECTIFS ET STRATEGIE EXPERIMENTALE Lǯévaluation sur le long terme ȋcentaine dǯannéesȌ des propriétés des sols en formation est importante pour mieux comprendre lǯeffet de travaux de restauration écologique sur 
le fonctionnement des écosystèmes de lits de ravines érodées.  Les sols de lits de ravines en cours de restauration se forment par lǯaccumulation de 
matériel détritique, essentiellement constitué de plaquettes de marnes de diverses tailles issues de lǯaltération des versants (Rey 2004, Erktan & Rey 2013), ainsi que par lǯaction dǯorganismes vivants qui colonisent ces amas (Vallauri 1997). Dans cette thèse, 
nous faisons lǯhypothèse que les plantes qui colonisent ces amas sédimentaires jouent 
un rôle important dans la formation de ces sols via la mise en place de boucles de 
rétroaction positives entre plantes et sols. Notre objectif est de mieux comprendre 
comment le développement dǯun couvert végétal, stimulé par des travaux de 
restauration, influence les propriétés et le fonctionnement des sols en formation dans 
des lits de ravines marneuses érodées.  
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Nous nous sommes concentrés sur les deux propriétés des sols développées ci-dessus : la formation dǯagrégats stables et la fertilité. Plus particulièrement, le premier chapitre 
de cette partie a pour objectif de mieux comprendre le rôle des traits racinaires de 
communautés végétales dans la stabilité des agrégats de sols de lits de ravines en cours 
de restauration. Le deuxième chapitre a pour objectif de mieux comprendre les 
interactions entre la composition fonctionnelle de communautés végétales et la fertilité 
des sols de lits de ravines en cours de restauration écologique. Dans chacun de ces chapitres, nous avons porté une attention particulière à lǯeffet de la diversité des traits végétaux en interaction avec les propriétés des sols retenues pour lǯétude.  Afin dǯétudier les liens entre les traits de communautés végétales de lits de ravines et les 
propriétés des sols, nous nous sommes essentiellement concentrés sur des lits de 
ravines présentant des ilots de végétation implantés sur des amas sédimentaires formant des marches dǯescalier dans le lit de ravines. Plus particulièrement, nous avons choisi des communautés présentant des types de végétations contrastées, que lǯon 
suppose associés à une large gamme de variation des propriétés des sols. Les études 
relatives aux chapitres 1 et 2.1 de cette partie ont ainsi été menées sur un même jeu de ravines, identifiées dans le bassin versant du Bouinenc, qui a fait lǯobjet de travaux de 
restauration au XIXème siècle. Les écosystèmes de lits de ravines étudiés sont donc en 
évolution spontanée depuis plus de cent ans. Cet important recul depuis les travaux de restauration nous a permis dǯétudier lǯeffet sur le long terme du développement de 
communautés végétales dans le lit de ravines sur les propriétés de ces sols. Le type de 
communautés végétales étudiées ici, disposées en marches dǯescalier dans des ravines 
aux versants encore globalement peu végétalisés représente un état intermédiaire de 
restauration entre des ravines complètement nues où la dynamique érosive domine et 
des ravines complètement végétalisées où la dynamique végétale est prépondérante. Par extrapolation, lǯétude de ces ravines nous a donc permis dǯapproximer comment des lits de ravines aux versants peu végétalisés, comme cǯest le cas dans le bassin du Francon, pourront évoluer dans la prochaine décennie suite à lǯimplantation dǯouvrages de génie écologique, qui sǯest déroulée en ʹͲͲͺ. Cependant, étant donné que nous ne connaissons pas avec précision lǯhistorique des travaux réalisés dans le bassin du Bouinenc au X)Xème 
siècle, nous ne pouvons pas directement appliquer les résultats obtenus dans cette 
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partie pour prédire lǯévolution des lits de ravines ayant fait lǯobjet de lǯimplantation récente dǯouvrages de génie écologique, comme cǯest le cas dans les bassins du Saignon 
et du Francon.  
Dans le but de relier plus explicitement ces résultats au cas de la restauration de ravines marneuses par lǯimplantation dǯouvrages de génie écologique, nous avons mené une étude complémentaire au niveau de sols de lits de ravines formés suite à lǯimplantation dǯouvrages en ʹͲͲʹ dans le bassin du Saignon. Cette étude complémentaire, présentée dans le chapitre ʹ.ʹ, est moins poussée que les chapitres précédents et nǯest pas allée jusquǯà lǯétude fine des liens entre les traits des communautés végétales et la fertilité des 
sols. Une approche plus descriptive au niveau des espèces a été préférée. Lǯobjectif principal de cette étude était de mieux connaitre lǯévolution sur le long terme de la fertilité des sols de lits de ravines suite à lǯimplantation dǯouvrages. Etant donné le 
relativement faible recul disponible, seule la première décennie suivant lǯimplantation dǯouvrages de génie écologique a été étudiée. Afin dǯestimer lǯétat dǯavancement de la 
pédogenèse de ces sols récents, des ravines dont le lit a totalement été végétalisé suite à 
des travaux de restauration réalisés 136 ans auparavant ont également été étudiées. Ceci permet, par extrapolation, dǯapproximer lǯévolution sur le long terme de la fertilité des sols de lits de ravines totalement végétalisées suite à lǯimplantation dǯouvrages de 
génie écologique.  
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CHAPITRE II.1 – ROLE DES TRAITS RACINAIRES DANS LA STABILITE DES AGREGATS DE 
SOL DE LITS DE RAVINES EN COURS DE RESTAURATION 
 
Contribution of plant composition and root traits to explain soil 
aggregate stability in disturbed ecosystems  
Amandine Erktan, Lauric Cécillon, Frank Graf, Catherine Roumet, Cédric Legout & 
Freddy Rey 
Article soumis dans Journal of Vegetation Science 
 
Abstract 
Questions To what extent plant composition and root traits contribute to explain soil 
aggregate stability? In which manner these effects interact with the well-known role of 
soil organic carbon (SOC), recently hypothesized to be concentration-dependant? 
Location Mediterranean and mountainous badlands (Southern French Alps) 
Methods We focused on a mosaic of ecosystems located in marly gully beds under 
spontaneous dynamics for a century after ecological restoration works. We selected 75 
plant communities showing a wide spectrum of plant growth forms (herbs, shrubs and 
trees), known to be associated with contrasting root morphological traits and soil 
characteristics. In each plant community, we measured soil aggregate stability, several 
basic soil characteristics, and plant root traits and diversity indices. To investigate the 
effects of plant composition, root traits and SOC in a concentration dependent manner 
on soil aggregate stability, we considered three plant community groups composed by 
all communities, only the ones (n = 38) with low SOC (3 < SOC < 12.5 g kg-1) and finally 
only the ones with intermediate SOC (12.5 < SOC < 45 g kg-1) communities only (n = 37).   
Results In due consideration of all plant communities (n=75), SOC was the best 
predictor of soil aggregate stability variations, explaining 45 % of its variance. However, 
this effect depended on the SOC concentration, being stronger for SOC > 12.5g kg-1. In 
low SOC communities, soil aggregate stability was mainly positively explained by shared 
effects of sand and the percentage of fine roots (0.2 < diameter < 1 mm; 17 %) and by 
the Simpson index of diversity (13 %), and negatively by sand concentration (13 %). In 
intermediate SOC communities, soil aggregate stability was mainly positively explained 
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by root diameter diversity (19 %) and by the shared effects of very fine roots (< 0.2 mm) 
and SOC concentration (17 %).  
Conclusions In eroded marly gully beds ecosystems under ecological restoration, soil 
aggregate stability was thus driven by fine binding mechanisms related to SOC, plant 
composition, root traits and to a lesser extend soil texture. The relative importance of 
these mechanisms depends on the level of SOC concentration. 
Key words 
Plant communities; Badlands; Gully beds; Semi natural ecosystems; Soil erosion; Root 
morphology; Trait diversity; Ecological restoration; Pluri growthform 
Abbreviations 
SOC: soil organic carbon; CaCO3: soil calcium concentration; RMD: root mass density; 
RLD: root length density; SRL: specific root length; Herbs, Shrubs, STree and HTree: 
plant communities respectively dominated by herbs, shrubs, small trees (height < 2 m; 
STree) and high trees (height > 2 m; HTree). Forest: stabilized forested marly slopes 
used as a control. 
Introduction 
Soil aggregate stability is a relevant indicator of soil susceptibility to erosion (Barthès & 
Roose 2002; Frei et al. 2003). Furthermore, it has a key role in water and nutrient fluxes 
and in providing soil organisms with habitats (Amezketa 1999; Eldridge et al. 2011). Soil 
aggregate dynamics and stability are known to be influenced by several parameters such 
as soil (e.g. organic carbon, inorganic binding agents), vegetation (e.g. vegetation cover 
and type, plant roots) characteristics, land management and climate (Six et al. 2004; 
Bronick & Lal 2005; Cécillon et al. 2010).  
The influence of soil parameters on soil aggregate stability has been fairly broadly 
documented. For example, calcium carbonate (CaCO3) and clay concentration are known 
to promote soil aggregate stability (Tisdall & Oades 1982; Muneer & Oades 1989). On 
the contrary, sodium, especially in marly terrains, and sand concentration have a 
dispersive role (Tisdall & Oades 1982; Faulkner 2012). The influence of soil organic 
carbon (SOC) on soil aggregate stability is central and complex. A positive effect of SOC 
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on soil aggregate stability has been well documented for a long time (e.g Tisdall & Oades 
1982; Le Bissonnais & Arrouays 1997; Chenu et al. 2000), while this was not confirmed 
in others studies (e.g. Igwe et al. 1999; Lado et al. 2004). Le Bissonnais et al. (2007) 
recently specified that at low (<12.5 g.kg-1) and high (>27.5g.kg-1) SOC concentrations, 
variations in SOC concentration did not explain differences in soil aggregate stability. 
Further studies are thus needed to specify the role of SOC in soil aggregate stability at 
various SOC concentrations.  
The effect of vegetation characteristics on soil aggregate stability has relatively received 
less attention. Recent studies underpinned that higher plant diversity may enhance soil 
aggregate stability (Pohl et al. 2009, 2011; Martin et al. 2010). In particular, contrasting 
growth forms were related to higher soil aggregate stability (Martin et al. 2010). These 
results are in line with the numerous studies focusing on the role of plant diversity in 
soil functioning  (e.g. De Deyn et al. 2008, 2009; Fornara & Tilman 2008). The positive 
effect of plant diversity is hypothesized to be associated with contrasting root 
morphological traits, themselves showing different effects on soil aggregate stability 
(Pohl et al. 2009; Martin et al. 2010).  
Roots affect soil aggregate stability in various ways (Angers & Caron 1998; Six et al. 
2004): by mechanical reinforcement (Ennos & Pellerin 2000), by influencing the 
hydrologic balance through evapotranspiration (Greenway 1987), by producing 
exudates that partly contribute to chemical binding of particles into soil aggregates (Six 
et al. 2004) and, additionally, stimulate microorganisms that themselves produce soil 
aggregate stabilising agents (Rillig & Mummey, 2006). More precisely, soil aggregate 
stability was shown to be influenced by root diameter (Miller & Jastrow 1990) and root 
architecture, through their effect on root penetration (Carter et al. 1994) as well as by 
the root length per soil volume (Graf & Frei 2013). Root traits describe morphological, 
physiological or phonological features (Violle et al. 2007; Stokes et al. 2009). Therefore, 
they appear as an appropriate entry point to better investigate the role of root 
characteristics in soil aggregate stability. Furthermore, root traits have been recognized 
as influencing soil erosion or erodibility (Gyssels et al. 2005; De Baets et al. 2006, 2007; 
Pohl et al. 2011; Burylo et al. 2012), known to be strongly linked to soil aggregate 
stability (Barthès & Roose 2002). Altogether, this suggests that the specific role of root 
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morphological traits in soil aggregate stability could be important, although no study 
directly focused on this question yet (Reubens et al. 2007; Pohl et al. 2009, 2011).  
The effect of plant characteristics on soil aggregate stability is suggested to be of 
particular importance in disturbed ecosystems (Pohl et al. 2009, 2011). In mountainous 
and Mediterranean areas, for example in badlands, composed by numerous active gullies 
formed by incisions in the landscape due to runoff concentration and characterized by 
the removal of soil from a few centimeters to several meters (Poesen et al. 2003), 
disturbed ecosystems are common places. The restoration of gullies requires vegetation 
development in gully beds (Dabney et al. 2004; Rey 2009). In particular, plants are 
known to play a positive role in reducing the susceptibility of gully beds to runoff (Rey 
2009) and soil aggregate stability was shown to be a promising way to assess the 
evolution of their susceptibility to runoff during ecological restoration (Burri et al. 
2009). Nevertheless, the specific role of plants characteristics in soil aggregate stability 
in gully beds remains, however, largely understudied. 
The aim of our study was thus to investigate plant and soil drivers of soil aggregate 
stability in eroded marly gully beds ecosystems under spontaneous dynamics for a 
century after ecological restoration works within a mountainous Mediterranean 
badland. More precisely, our objectives were (i) to investigate to what extent plant 
composition and root traits contribute to explain soil aggregate stability and (ii) to 
better understand in which manner these effects interact with the well-known role of 
SOC, recently hypothesized to be concentration-dependant (Le Bissonnais et al. 2007). 
Materials and methods 
Study site  
The experiment was carried out in summer 2012 on eroded terrains showing numerous 
active gullies in the Southern French Alps near Digne-les-Bains, at the Draix-Bléone Environmental Research Observatory ȋͶͶ°ͲͺǯN, ͸°ʹͲǯEȌ. The study site was located in 
the Bouinenc catchment which has a total area of 40 km². This catchment has an average 
altitude of 862 m and a mountainous and Mediterranean climate (Vallauri 1997). Annual 
mean precipitation is 900 mm and monthly average precipitations vary from no rain to 
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more than 120 mm (Mathys 2006). Mean air temperature is 10.3°C with average daily 
amplitude of 14°C. The terrain is composed by Jurassic black marls (superior bathonian 
and callovo oxfordian levels), essentially formed by a mix of calcium and clay. These 
terrains are strongly sensitive to freeze and thaw cycles (Descroix & Mathys 2003), 
responsible for the weathering of bedrock. This leads to the formation of a regolith layer, 
composed by coarse particles embedded in a matrix of finer material (Maquaire et al. 
2002). These particles are flat and thin and are called platelets. At our study site, 
vegetation cover was strongly reduced during the 19th century due to overgrazing and 
deforestation (Daily 1995; Vallauri 1997). Ecological restoration works were conducted 
in the area between 1860 and 1914 (Vallauri et al. 2002). Currently, the Bouinenc 
catchment roughly shows two types of vegetation cover: areas showing scarce and 
patchy vegetation (herbs, shrub or tree dominated patches) and areas with fairly 
continuous vegetation cover, dominated by trees on gully slopes (Burylo et al. 2007). 
Selection and characterization of plant communities  
We studied 75 plant communities (1 m x 2 m) across the catchment within spontaneous, 
sparse patches of vegetation in gully beds and on stabilized forested marly slopes. Plant 
communities were taken on a homogeneous marly substrate. They were selected in 
order to present a wide range of soil characteristics, plant diversity and root traits. They 
belong to five types of plant communities (15 plant communities per type) defined 
according to the dominant speciesǯ growth form : (i) herbs (Herbs), (ii) shrubs (Shrub), 
(iii) small size trees (height < 2 m; STree), (iv) high trees (height > 2 m; HTree), and (v) 
stabilized forested marly slopes used as a control (Forest). The ground projected cover 
of the various growth forms types characterizing each plant community type are 
reported in Fig. 1. The total ground cover ranged from 77 % in Herbs to 212 % in Tree 
and Forest communities, showing several vegetation layers. Herbs communities showed 
only one dominant growth form which covered 68 ± 4.8 % of ground in average. Shrub 
communities showed both herbs and shrub growth forms, which covered 37 ± 8.3% and 
58 ± 6.9% respectively. STree, HTree and Forest communities showed three growth 
forms: herbs (37 ± 3.5 % in average), shrubs (47 ± 4.6 % in average) and trees (85 ± 3.4 
% in average) (Fig. 1). In these various plant communities, the dominant herbaceous 
species were Achnatherum calamagrostis L. (Herbs), Aphyllantes monspeliensis L. and 
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Laserpitium gallicum L. (Forbs). The most common shrub species were Buxus 
sempervirens L., Ononis fruticosa L. and Genista cinerea Vill. Finally, Pinus nigra Arn. Ssp 
nigra and Pinus sylvestris L. dominated the tree cover. Plant species representing 80 % of 
total abundance are given in Appendix S1. 
 
Fig. 1 Selection and characterization of plant communities Data are mean +/- standard error 
(n=15 per plant community type). Within each plant community type, the number of 
communities respectively belonging to the low and intermediate SOC groups of communities are 
given in the lower part of the figure. Kruskal and Wallis non parametric tests were run for each 
vegetation cover type (α=0.05). Letters indicate significant differences between plant 
communities given by Mann Whitney Wilcoxon test. A total vegetative cover of above 100 % 
indicates that the plant community found in the plot is pluristratified. Herbs; Shrub; STree; 
HTree: plant communities, located in gully beds, dominated by herbs, shrubs, small tress (<2m) 
and high trees (>2m) respectively. Forest: plant communities belonging to forested slopes.  
 
 
In the first part of the study, we considered the 75 plant communities together. In the 
second part, they were divided into two groups according to their SOC concentration 
using the SOC threshold of 12.5 g kg-1, in order to test whether the determinants of soil 
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aggregate stability changed at various SOC concentrations (Fig. 1), as hypothesized by Le 
Bissonnais et al. (2007). 
Soil characterization and soil aggregate stability measurements 
In each plant community, soil sampling was performed within plant covered areas to 
increase the chances to collect soil within plant rhizosphere. Soils were sampled at three 
points per plant community so as to tackle spatial heterogeneity.  
For soil aggregate stability and root characterization (see below for the description of 
root sampling), topsoils (0 - 5 cm; the layer most affected by erosion at the study site; 
Mathys 2006) were sampled with a cylindrical corer (diameter: 8 cm, length: 5 cm) to 
avoid disturbing the soil structure. Intact soil samples (without removing roots) were 
air dried separately for ten days until soil was slightly humid but not wet anymore. 
Then, 100 g of air dried and intact soil were taken from each of the three samples to 
form one composite soil sample per plant community. The composite soil sample was 
gently sieved to isolate the 3 to 5 mm soil fraction. Seven grams of soil macroaggregates 
from the 3 to 5 mm fraction were then selected manually using tweezers. This procedure 
was necessary to separate macroaggregates from marly macroplatelets, found in high 
proportion in this marly study site (Mathys 2006). Soil aggregate stability was measured 
according to the standardized method NF X 31-515 (2005) derived from Le Bissonnais 
et al. (1996, 1997) and composed of three tests. We focused on the most disruptive test 
consisting in quick immersion in water, which best mimics the behavior of soil aggregate 
structural stability in case of Mediterranean heavy rainfall events that often occur on dry 
soils in summer at the study site. After oven drying at 40°C during 24 h, the ca. 7 g of 
manually selected macroaggregates (3 – 5 mm size fraction) were precisely weighted 
and, thereafter, immersed into 50 mL of deionized water for 10 min. Water was then 
gently discarded and the remaining soil aggregates were transferred onto a 50 µm sieve 
previously immersed in absolute ethanol to preserve the structure of the soil aggregates. 
Five helicoidal movements into two directions were done manually with constant 
amplitude (15 cm) and frequency (1 cycle s-1). Stable soil aggregates were collected, 
oven dried at 40 °C for 48 h and then gently sieved through a six sieves column 
(2.00 mm, 1.00 mm, 0.5 mm, 0.2 mm, 0.1 mm and 0.05 mm) by running 20 identical 
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helicoidal movements. This resulted in seven classes of diameter for the study of stable 
soil aggregates. Marly platelets, released from macroaggregates during water immersion 
and retained in the 2 and 1 mm sieves, were removed manually using tweezers to limit 
the bias on the measurement. The Mean Weight Diameter, MWD (mm) was calculated as 
follows: 
 
Within each of the seven classes of diameter (i = 1 to 7), Di [mm] is the central diameter 
of each size class. For the extreme classes (i = 1 and 7), D1 and D7 are respectively 3.5 
mm and 0.025 mm (according to the norm NF X 31-515, 2005). Mi [g] is the mass of 
stable soil aggregates isolated within a diameter class. The fractions above 2 mm (M7) 
and between 2 and 1 mm (M6) were corrected by removing the mass of marly platelets.  
For soil basic measurements, soil sampling was conducted with a screw auger (0 - 20 cm 
depth) close to the soil cores collected for soil aggregate stability measurements. The 
three samples per plant community were pooled on the field, air dried in the laboratory 
at ambient temperature and then sieved at 2 mm. Soil organic carbon (SOC) 
concentration (NF ISO 10694, 1995), calcium carbonate (CaCO3) concentration (NF ISO 
10693, 1995), exchangeable sodium (Sodium) concentration (NF X 31-108, 1992) and 
pH (in water, NF ISO 10390, 1994) were measured (Table 1). Particle size distribution 
was determined on the 0 - 1 mm soil fraction by laser diffraction (Malvern  Mastersizer 
2000) after 25 min of stirring and sonication. Soil particles were classified into 3 size 
fractions: clay (0 µm < clays < 2 µm), silt (2 µm < silt < 50 µm) and sand (50 µm < sand < 
1 mm). Coarse sand particles (1 – 2 mm) were not quantified by laser diffraction.  
Plant composition measurements 
Plant richness and abundance were measured in June 2012 using the point intercept 
method (Levy & Madden 1933; Lavorel et al. 2008). In each plant community, 30 record 
points were homogeneously distributed, a pin was inserted vertically in the vegetation 
at each record point and the number of species in contact with the pin was recorded at 
each pin point. We adapted the method for tree species by recording whether tree 
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canopy was present above the record point. From these records we calculated the plant 
richness (total number of species), and the Simpson index of diversity (Table 1). This 
index describes how many different plant species are found and how evenly they are 
distributed. The Simpson index of diversity is maximal when there is a high number of 
species which are equally distributed in terms of abundance.  
Variable Abbreviation Unit 
Soil characteristics     
  Soil aggregate stability - mm 
  Soil organic carbon SOC g.kg-1 
  Calcium CaCO3 g.kg-1 
  Sodium  - g.kg-1 
  Sand  - % 
  Silt  - % 
  Clay  - % 
  pH - - 
Plant above-ground characteristics     
  Plant Richness Richness - 
  Simpson index of diversity Simpson - 
Roots characteristics     
  Root mass density RMD kg.m-3 
  Root lentgh density  RLD km.m-3 
  Specific root length  SRL m.g-1 
  Mean root diameter  - mm 
  Root diameter diversity - - 
  Fine roots (0.2< <1 mm) - % 
  Very fine roots (<0.2 mm) - % 
 
Table 1 Soil, plant above ground and roots characteristics measured in this study, 
with their abbreviations and units when relevant 
 Soil organic carbon and calcium concentrations are given in gram per kilogram of soil. 
Sodium concentration is given in gram per kilogram of oxide. 
 
Root trait measurements 
Half (in volume) of each of the three soil cores taken (0-5 cm depth) per plant 
community (see above) was mixed, in order to obtain a composite soil volume of 380 
cm3. Roots were extracted from soil by washing them with tap water for one minute on a 
column of two sieves (4 and 1 mm mesh size); they belong to the different species 
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present in the vicinity of the cores. Roots were collected on the 4 mm sieve, using 
tweezers, rinsed in water and stored in 50 % ethanol water for up to 10 days. Fine roots 
trapped by the 1 mm sieve were washed again to discard impurities and then, taken out 
with tweezers and stored likewise. Two representative subsamples of roots (1 g fresh 
mass) were selected for root morphological measurements. The remaining root material 
was oven dried for 48 h at 80°C and weighted. Roots selected for morphological 
measurement were stained with methylene blue (1 g L-1) in order to increase the 
contrast during scanning and, thus, allowing a proper detection of fine roots. Then, the 
two subsamples of root fragments were spread out on two transparent sheets (297 x 
421 mm) in order to avoid root overlap, and scanned on a flatbed scanner (Acer Scan 
300F, 6684 03A) at a resolution of 400 dpi (Roumet et al. 2006). Analyzed roots were 
then recovered and oven dried at 80°C during 48 h, and weighted to obtain their dry 
mass. Root images were analyzed with the WinRhizo® software (Pro version 2009, 
Regent Instrument, Quebec, Canada) using the automatic thresholding option (Bouma et 
al. 2010). Total root length and the length of roots in 20 diameter classes (0.2 mm width 
from 0 to above 3.8 mm) were measured by the software.   
Six root traits were determined. Specific root length (SRL) was calculated as the ratio 
between total root length and root dry mass (Table 1). The percentages of very fine 
(diameter < 0.2 mm) and fine (0.2 < diameter < 1 mm) roots were defined as the ratio of 
length in the concerned root classes to total root length, following the root classification 
defined by Miller & Jastrow (1990) in relation to soil aggregate stability (Table 1). We 
used the formalism of community weighted mean trait (Garnier et al. 2004) and 
diversity index (Mason et al. 2003) to assess the mean root diameter (Root diameter) 
and the diversity in root diameters (Root diameter diversity). The mean root diameter 
was calculated as the average of the central diameter value of each of the 20 diameter 
classes, weighted by the relative abundance of root length within each class (Table 1). 
Root diameter diversity described the root diameter class length distribution within a 
plant community. Root diameter diversity was maximal when the majority of the 
abundance was taken by extreme values. On the contrary, root diameter diversity was 
minimal when the majority of the abundance was taken by most common values. Mean 
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root diameter and root diameter diversity were calculated using the excel macro 
developed by Lepš et al. (2006). 
Finally, total root mass density (RMD) was calculated by the ratio between the total root 
dry mass and the soil volume from which roots were extracted (380 cm3). Total root dry 
mass was calculated as the sum of the dry mass of roots selected for morphological 
analysis and those of the remaining roots (Table 1). Root length density (RLD) is defined 
by the total root length per unit of soil volume. RLD was calculated by the product of 
root mass density by specific root length (RLD = RMD x SRL). 
Statistical analyses 
To characterize plant communities, significant differences in the cover of herbs, forbs, 
dwarf shrubs, shrubs and trees were assessed using Kruskal and Wallis tests, followed 
by Wilcoxon test to specify pairwise differences. One way ANOVA, followed by Tukey 
post hoc tests, were applied to assess differences between the various types of plant 
communities in terms of soil and vegetation characteristics. Principal component 
analysis (PCA) was used to investigate the relationships between soil characteristics, 
including soil aggregate stability, plant aboveground and root characteristics throughout 
all plant communities (n = 75), in low SOC communities (n = 38) as well as in 
intermediate SOC plant communities (n = 37). Finally, to assess the explanatory power 
of soil, plant aboveground and root characteristics in the stabilization of soil 
macroaggregates, multiple linear regressions were run for all plant communities (n = 
75), plant communities with low (n = 38) and intermediate (n = 37) SOC concentration. 
For that, a stepwise selection process was applied (Akaike information criterion, AIC; 
Akaike 1976) to find the best predictive models. Explanatory variables were selected 
according to their predictive power for soil aggregate stability (given by simple linear 
regressions, see Appendix S3), their independence from each other (given by Pearson 
correlation test in appendix S2, S4 and S5) and their biological role according to 
literature. To assess the relative importance of each variable in the explanation of 
variations in soil aggregate stability, variance partitioning was applied focusing on both 
unique and shared effects of the explanatory variables (Borcard et al. 1992). 
Homoscedasticity and normal distribution of residuals were checked with the residuals 
vs. fitted values plots and Shapiro Wilk test, respectively. Furthermore, explanatory 
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variables were log transformed where appropriate. All statistical analyses were 
conducted with the R software (version 2.14.1) using ade4 package for PCA (Chessel et 
al. 2004). 
Results 
Soil and vegetation variations among plant communities 
Across the Bouinenc catchment, the mean weight diameter (MWD) of stable 
macroaggregates (i.e. soil aggregate stability) ranged from 0.21 to 3.16 mm (n = 75, 
Table 2), which corresponds to unstable to very stable macroaggregates, according to 
NF X 31-515 (2005). Soil aggregate stability varied significantly between types of plant 
communities (Fig 2, Table 2). It was lower in Herbs (0.8 ± 0.09 mm), Shrub 
(1.2 ± 0.23 mm) and STree (1.2 ± 0.18 mm) communities as compared to HTree 
(1.8 ± 0.13 mm), and Forest (2.4 ± 0.16 mm) communities (Fig 2). 
Fig. 2 Differences in aggregate 
stability between plots showing 
various vegetative cover states. 
Data are mean+/- standard 
deviation (n=15). ANOVA 
(F=13.53/**). Letters indicates 
significant differences between 
plots given by Tukey post hoc test. 
Level of significance is **: p<0.01. 
Herbs; Shrub; STree; HTree: plant 
communities, located in gully beds, 
dominated by herbs, shrubs, small 
tress (<2m) and high trees (>2m) 
respectively. Forest: plant 
communities belonging to forested 
slopes.  
 
ANOVA showed that the types of plant community considered in this study varied in 
many other aspects (Table 2). They differed in SOC, sand, silt, plant richness and 
diversity index, and root traits related to fineness (SRL, very fine roots, root diameter 
and diversity). In particular, SOC varied from 3.09 to 45.1 g kg-1. Sand and silt ranged 
respectively from 3.4 % to 27.1 % and from 61.4 % to 84.1 % (Table 2). Species richness 
was between one and 24 species per plant community. Root traits also showed 
contrasted values throughout the 75 plant communities considered. For example, SRL 
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varied from 2.94 to 79.5 m g-1, the percentage of very fine roots from 0.94 to 28.8 %, and 
mean root diameter from 0.30 and 0.71 mm with a wide range of variation for root 
diameter diversity, from 0.15 to 0.60 (Table 2). Conversely plant communities did not 
differ in the soil concentration in calcium, sodium and clay, three variables supposed to 
affect soil aggregate stability. Root mass and length densities (RMD and RLD), despite a 
wide range of variation among communities, did not show any significant change 
throughout the five plant community types (Table 2). 
Variable [min - max] ANOVA (p) 
Soil characteristics     
  Soil aggregate stability (mm) [0.21 - 3.16] ** 
  SOC (g.kg-1) [3.09 - 45.1] *** 
  CaCO3 (g.kg-1) [330 - 609] n.s 
  Sodium (g.kg-1) [0.007 - 0.014] n.s 
  Sand (%) [3.4 - 27.1] * 
  Silt (%) [61.4 - 84.1] ** 
  Clay (%) [10.4 - 20.6] n.s 
Plant above-ground characteristics     
  Richness [1 - 24] *** 
  Simpson [0 - 0.77] *** 
Roots characteristics     
  RMD (kg.m-3) [0.303 - 37.4] n.s 
  RLD (km.m-3) [10.0 - 344] n.s 
  SRL (m.g-1) [2.94 - 79.5] *** 
  Mean root diameter (mm) [0.30 - 0.71] *** 
  Root diameter diversity  [0.15 - 0.60] *** 
  Fine roots (%) [67.7 - 94.9] n.s 
  Very fine roots (%) [0.94 - 28.8] *** 
 
Table 2 Variations of soil, plant above ground and roots characteristics  
Data are minimum and maximum values (n=75) and significant differences between plant 
community types (n=15) are indicated by ANOVA (p). Levels of significances are n.s: non 
significant; *: p<0.05; **: p<0.01; ***: p<0.001.  
Principal component analysis (PCA) was used to investigate the relationships between 
soil and plant characteristics of the 75 plant communities (Fig 3 A). The first and second 
principal components explained respectively 36 and 15 % of the total variance. Axis one 
was positively correlated with soil aggregate stability, SOC concentration, sand 
proportion, species richness and diversity as well as root diameter and diversity. Each of 
these variables was strongly positively correlated to each other (Appendix S2). At the  
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Fig 3. Principal component 
analysis of soil, plant 
aboveground and roots 
characteristics Principal 
component analysis joint plot 
ordination of the five types of 
plant community studied 
(Herbs, Shrub, STree, HTree, 
Forest) and soil and vegetation 
characteristics in due 
consideration of all plant 
communities (n = 75; A panel), 
plant communities with low SOC 
(n = 38; B panel) and plant 
communities with intermediate 
SOC (n = 37; C panel). Plant 
communities showing low SOC 
are highlighted in grey and 
those showing high SOC are in black. (erbs ȋ∆Ȍ; Shrub ȋ+Ȍ; 
STree (o); HTree(ø): plant 
communities, located in gully 
beds, dominated by herbs, 
shrubs, small tress (<2m) and 
high trees (>2m) respectively. 
Forest (•Ȍ: plant communities 
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opposite axis 1 was negatively related to silt proportion, SRL and to the percentage of 
very fine roots. The projection of plant communities on PCA clearly discriminated Herbs 
and Shrub plant communities from communities dominated by trees (Fig 3 A). These 
later, i.e. STree, HTree and Forest occupied the right part of the first axis and were 
characterized by high soil aggregate stability, SOC and sand concentration, coupled with 
a high species richness and diversity; their roots are coarser and present higher 
diameter diversity (Fig 3 A). Two Forest communities were at the extreme upper right 
part of the PCA, showing particular high plant diversity. At the opposite Herbs and Shrub 
plant communities occupied the left part of the first axis and were characterized by high 
silt concentration and the presence of very fine roots with high SRL. Axis two of the PCA 
was positively associated with sodium and clay and negatively to CaCO3, RMD, RLD and 
fine roots. Axis 2 poorly discriminated the various types of plant communities, excepted 
the two forest communities on the upper right part of the PCA, with particularly high 
plant diversity (Fig 3 A). Axis 1 clearly segregated plant communities with low SOC (left 
part) from those with intermediate SOC (right part). 
The effect of SOC concentration on soil aggregate stability is central and dependent 
on the SOC concentration class considered  
In due consideration of all plant communities (n = 75) and according to ∆A)C, SOC was 
the best predictor of soil aggregate stability variations (Appendix S3, Fig. 4A), explaining 
45 % of the variance of soil aggregate stability. However Fig. 4 B showed that this 
relationship was highly dependent on the SOC concentration, being stronger for SOC > 
12.5 g kg-1, as previously suggested by Le Bissonnais et al. (2007) also in a 
Mediterranean context. We thus further tested weather patterns of variables changed as 
a function of SOC concentration, considering separately two groups of plant 
communities defined according to their SOC concentration, respectively below and 
above SOC = 12.5 g kg-1. Low SOC concentration group (SOC ranging from 3 to 12.5 g kg-
1) was composed of 38 plant communities, belonging to the 5 plant community types: 
Herbs (n = 13), Shrub (n = 12), STree (n = 8), HTree (n = 3) communities, and one Forest 
community (Fig. 1). The intermediate (and not high, according to Le Bissonnais et al. 
(2007) classification) SOC concentration group regrouped 37 plant communities, with 
SOC ranging from 12.5 to 45 g kg-1. This group was dominated by Forest communities (n 
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= 14), HTree (n = 12), STree (n = 7), Shrub (n=3) and finally Herbs (n = 2) communities 
(Fig. 1). As shown in Fig. 4 B, soil aggregate stability in high SOC communities was on 
average twice as high as soil aggregate stability in the low SOC communities group.  
 
 
Fig. 4 Relationship between soil aggregate stability and SOC throughout all plant 
communities (n=75) (A) Scatter plot and linear regression are shown. Level of significances is 
***: p<0.001. Plant communities showing low SOC are highlighted in grey and those showing 
high SOC are in black. (B) Boxplot showing the range of values taken by soil aggregate stability 
in plant communities with low and intermediate SOC, respectively. The influenceof SOC on soil 
aggregate stability, assessed by simple linear regression, is given below for each group of plant communities. (erbs ȋ∆Ȍ; Shrub ȋ+Ȍ; STree ȋoȌ; (TreeȋøȌ: plant communities, located in gully 
beds, dominated by herbs, shrubs, small tress (<2m) and high trees (>2m) respectively. Forest ȋ•Ȍ: plant communities located on forested slopes. Significance levels: **p<Ͳ.Ͳͳ; ***p<Ͳ.ͲͲͳ 
 
Furthermore, wide ranges of soil aggregate stability were observed within these two 
groups and SOC explained some of these variations only for SOC > 12.5 g kg-1 (Table 3). 
In the next part of the study, we tested weather other determinants, such as plant 
composition and root traits can further explain soil aggregate stability, within these two 
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groups, in addition to SOC, which remained overall one of the central determinant of soil 
aggregate stability, as confirmed by the above present results. 
Soil aggregate stability is influenced by species diversity (Simpson index), 
percentage of fine roots and sand proportion in low SOC (3 <SOC< 12.5 g kg-1) plant 
communities  
Principal component analysis (PCA) was used to investigate the relationships between 
soil and plant characteristics of the 38 low SOC plant communities (Fig. 3 B). The first 
and second principal components explained respectively 23 and 19 % of the total 
variance. Axis one was positively correlated with soil aggregate stability, root mass 
density, root diameter and finally to soil parameters, namely CaCO3 and Sand but not 
with SOC concentration. At the opposite axis one was negatively related to Clay, Silt, 
Sodium and SRL. The projection of plant communities on PCA showed that axis one 
poorly discriminated the various types of plant communities (Fig. 3 B). Axis two of the 
PCA was positively associated with root traits related to fineness (i.e fine and very fine 
roots, SRL and RLD) and negatively associated with more diverse and species rich 
communities (characterized by higher root diameter and diversity, Simpson index, 
species richness) as well as with soils showing more organic carbon, even though 
through a lesser extent. The second axis of the PCA clearly segregated Herbs 
communities, occupying the upper part of the axis and the other communities (i.e Shrub, 
STree, HTree and Forest) in the lower part of the axis.  
In low SOC plant communities, selecting a set of independent variables (see correlations 
in Appendix S4Ȍ in a way to minimize their collective ∆A)C (Appendix S3), we built a 
multiple regression model (Fig. 5 A). The model with highest explanatory power for soil 
aggregate stability explained 56 % of the variance and selected three variables: sand 
concentration, Simpson index and percentage of fine roots. Soil aggregate stability was 
positively explained first through shared effects between sand concentration and fine 
roots (17%)(Fig. 5 A). Plant species diversity (Simpson index) and sand concentration 
both explained 13 % of variability of soil aggregate stability. More species diversity 
resulted in more stable soil aggregates and on the opposite, more sand concentration 
was associated with lower stability, according to this model (Fig. 5 A).  
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Soil aggregate stability is influenced by SOC concentration, very fine roots and root 
diameter diversity in intermediate SOC plant communities (12.5 <SOC< 45 g kg-1) 
Principal component analysis (PCA) was used to investigate the relationships between 
soil and plant characteristics of the 37 plant communities showing intermediate SOC 
(Fig. 3 C). The first and second principal components explained respectively 30 and 20 
% of the total variance. Axis one was positively correlated with soil aggregate stability, 
SOC, sand concentration, mean root diameter and parameters describing species and 
root diversity (i.e root diameter diversity, species richness and marginally Simpson 
index). Conversely, axis one was negatively related to root traits related to fineness (i.e 
SRL and very fine roots) and silt concentration. The second axis of the PCA was 
positively associated with root traits related to root density (i.e RLD, RMD and 
percentage of fine root) and CaCO3 concentration (Fig. 3 C). At the opposite, axis two was 
negatively associated with clay and sodium concentration. The projection of plant 
communities on PCA showed that both axis one and two segregated Forest communities 
from the other plant communities. 
 
Fig. 5 Multiple linear regression models explaining soil aggregate stability variations in 
plant communities respectively showing (A) low (3< SOC <12.5 g.kg-1  / n=38) and (B) 
intermediate (12.5< SOC <45 g.kg-1 / n=37) SOC In both cases, total sums of squares (%) 
quantifying the individual and shared effects of the explanatory variables as well as an 
unexplained (error) variation are given in white letters. For each source of variability, the sign of 
the effect on soil aggregate stability and its significance are given into round brackets. Levels of 
significances are n.s: non significant; *: p<0.05; **: p<0.01; ***: p<0.001.  
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In plant communities with intermediate SOC concentration (n = 37), selecting a set of 
independent variables (see correlations in Appendix S5) in a way to minimize their collective ∆A)C (Appendix S3), we built a multiple regression model (Fig. 5 B). This 
model explained 52 % of variability of soil aggregate stability. Three explanatory 
variables were retained: SOC concentration, root diameter diversity and very fine roots 
(Fig. 5 B). Root diameter diversity showed the highest influence, explaining positively 19 
% of the variance and another 8 % through shared effects with the percentage of very 
fine roots. Just below, shared effects of very fine roots and SOC concentrations positively 
explained 17 % of the variance (Fig. 5 B).  
Discussion 
We found that soil, plant composition, and root traits influenced aggregate stability. As 
the role of soil organic carbon appeared to be central, we first focus on this topic 
followed by how plant composition and root characteristics bring additional 
understanding of the mechanisms underlying the formation of stable soil aggregates. 
The effects of soil characteristics on soil aggregate stability: the central and 
concentration dependent effect of SOC 
Considering all plant communities (n = 75), we found that SOC concentration had the 
highest explanatory power for soil aggregate stability (Appendix S3, Fig. 4). The positive 
and central role of SOC concentration has already been shown several times (Tisdall & 
Oades 1982; Haynes & Swift 1990; Le Bissonnais & Arrouays 1997; Chenu et al. 2000; 
Six et al. 2004; Le Bissonnais et al. 2007) and our results thus agree with previous 
literature. SOC is known to binds mineral particles (such as clay or quartz) which 
increase the stability of soil aggregates (Tisdall & Oades 1982), by protecting soil against 
slaking and by reducing aggregate wettability (Chenu et al. 2000). More precisely, SOC is 
composed by several entities such as root debris, mucilage, litter under decomposition 
process, living fine roots and mycorrhizal fungi, which influence soil aggregate stability 
through slightly different processes (Tisdall & Oades 1982; Six et al. 2004). SOC can thus 
be considered as an integrative variable to mirror the effect of these entire soil organic 
components on the stability of soil aggregates. In the present study, SOC was positively 
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correlated with species richness and root mass density (Appendix S2), suggesting that 
above and belowground plant biomass feed the soil with organic carbon by providing it 
with quantities of root debris and litter to decompose. Moreover, we observed positive 
correlations between SOC and species and root diameter diversity (Simpson) 
(Appendix S2). We suggest that more diverse communities release more diverse organic 
compounds, with potentially contrasting decomposition rates, leading to SOC 
accumulation with a large variability of SOC types. In our case, SOC is thus an integrative 
variable to study the effect of these various types of SOC, related to contrasted 
vegetation types, on soil aggregate stability. The central role of SOC in soil aggregate 
stability is thus confirmed by the present study and is due to several mechanisms. 
More precisely, we found that SOC effect on soil aggregate stability depends on the SOC 
concentrations considered, being negligible in plant communities with low SOC 
concentration (3 < SOC < 12.5 g kg-1) and significantly positive in those with 
intermediate SOC concentration (12.5 < SOC < 45 g kg-1; Fig. 4 B). This result adds credit 
to the model developed by Le Bissonnais et al. (2007), which showed that SOC 
concentration plays a positive role in soil aggregate stability only for soils showing 
intermediate (12.5 < SOC < 27.5 g kg-1) SOC concentration and not below. To explain the 
concentration dependence of SOC, the authors suggested that at low SOC concentration, 
the reduced concentration of root residues and the low biological activity were 
responsible for the lack of effect of SOC on soil aggregate stability (Le Bissonnais et al. 
2007). In our case, RMD did not show any significant differences between the various 
plant communities (Table 2). Consequently, we suggest that the absence of SOC effect on 
soil aggregate stability at low SOC concentration is probably more related to the reduced 
biological activity, especially mycorrhizal fungi. Finally, we highlight that soil aggregate 
stability in low SOC communities varied from unstable to very stable (Fig. 4 B), 
according to NF X 31-515 (2005), confirming that the lack of effect of SOC on soil 
aggregate stability is not due to a lack variability of the stability of aggregates in these 
plant communities.  
Even though secondary compared to SOC, other soil parameters showed a significant 
influence on soil aggregate stability. For example, sand concentration significantly 
impaired soil aggregate stability in due consideration of plant communities with low 
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SOC (Fig. 5 A). This result agrees with common knowledge (Tisdall & Oades 1982), 
which underlines that coarser particles impair the formation of stable aggregates. 
Finally, CaCO3, clay concentrations and sodium did not explain soil aggregate stability in 
the present study (Fig 4 & 5, Appendix S3). We suggest that this result does not question 
the general role of CaCO3, clay and Sodium in soil aggregate stability (Muneer & Oades 
1989; Faulkner 2012), but might be the consequence of the low range of variation in 
these variables throughout the various plant communities studied (Table 2). 
The importance of species diversity in favoring soil aggregate stability 
Soil aggregate stability strongly depends on the type of plant communities (Table 2, 
Fig 2), being lowest in mono growthforms communities (Herbs) and highest in pluri 
growthforms communities, especially those dominated by high trees (HTree) or even 
forest (Forest) communities. These results agree with previous studies linking different 
types of semi natural vegetative covers to soil aggregate stability (Le Bissonnais et al. 
2007; Fattet et al. 2011). More precisely, it also gives credits to the study conducted by 
Pohl et al. (2009), who suggested that pluri growthform communities are associated 
with better soil aggregate stability compared to mono growthform communities. 
Furthermore, in due consideration of plant communities with low SOC, the model of 
highest explanatory power for soil aggregate stability was positively and significantly 
(p<0.05) affected by plant diversity, emphasising its importance in view of stabilizing 
soil (Fig. 5 A). While the quantitative role of plant covers has been investigated quite 
thoroughly (Shinjo et al. 2000; Bird et al. 2007), its qualitative part has been getting 
scientific attention only recently. Plant communities with highest species diversity 
generally lead to the production of litter of contrasted properties, able to feed diverse 
macro  and microorganisms (Wardle et al., 2004; Viketoft et al. 2009), which is known to 
influence soil aggregate stability through various mechanisms (Six et al. 2004). The 
present study is thus a further piece of a jigsaw towards the fine comprehension of the 
relationships between vegetation types and soil aggregate stability in semi natural 
ecosystems.  
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The role of root morphological traits in soil aggregate stability 
We found that fine (0.2 < diameter < 1 mm) and very fine roots (diameter < 0.2 mm) had 
positive effects on soil aggregate stability, only through shared effects with sand (in low 
SOC communities) and SOC (in intermediate SOC communities), respectively (Fig. 5). 
The fact that very fine roots influence soil aggregate stability mainly through indirect 
mechanisms has already been shown (Miller & Jastrow 1990). One of the mechanisms 
explaining this indirect effect is related to the association of very fine roots with fungi, 
which is consistent with the fact that the effect of very fine roots on soil aggregate 
stability in the present study holds true only in interaction with SOC, generally related 
with microorganismǯs activity, including fungi. Fine roots are known to influence soil 
aggregate stability both directly and indirectly (Miller & Jastrow 1990). Here, we 
observed only an indirect effect, in interaction with sand concentration. This shows that, 
in the specific case of marly soils with low SOC concentration, fine roots influence soil 
aggregate stability mainly through indirect mechanisms. We suggest that fine roots 
indirectly promote the formation and stabilization of soil aggregates by forming a mesh 
entangling sand particles (Degens et al. 1994) in these low SOC plant communities. 
Finally, these results confirm that roots fineness influence their effect of soil aggregate 
stability (Six et al. 2004), especially for the two presently considered root diameter 
classes (Miller & Jastrow 1990).  
Lastly, focusing on these plant communities, the model with highest explanatory power 
for soil aggregate stability showed that root diameter diversity explained 19 % of soil 
aggregate stability variability (Fig. 5 B). The positive relation between root diameter 
diversity and soil aggregate stability supports the hypothesis of Pohl et al. (2009). Most 
importantly, it first shows the importance of root diameter diversity (Mason Index) in 
soil aggregate stability, which is in line with many studies linking diversity and 
ecosystem processes (e.g., Díaz et al. 2007; De Deyn et al. 2008). The present study is 
innovative in the sense that it focused on root diameter diversity, which is rarely taken 
into account in general and particularly in relation to the stabilization of soil aggregates. 
It is thus a promising step towards a better understanding of the role of root diameter 
diversity in ecosystem processes, such as soil aggregate stabilization. In the present 
study, root diameter diversity was essentially related to the differences in root 
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diameters between species, especially those belonging to various growth forms. Hence, 
root diameter diversity was highest in Htree and Forest communities where several 
growth forms coexist, and lowest in Herbs and Shrub communities, showing only one or 
two growth forms. We suggest that the diversity of roots affects soil aggregate 
stabilization through the complementary role of the different root types in exudate 
production (Haynes & Beare 1997; Hütsch et al. 2002), related to the soil water regime, 
as well as in root penetration (Carter et al. 1994), dead root decomposition (Graaff et al. ʹͲͳ͵Ȍ, and the stimulation of microorganismǯs activity, such as bacteria and fungi 
(Angers & Caron, 1998).  
Finally, we could not identify the age of the various plant communities and, 
consequently, did not know the start of plant recolonization. Moreover, we cannot be 
sure that herbs communities are younger than tree dominated ones because frequent 
perturbations related to erosion processes interact with the dynamics of plant 
communities in this area. Nevertheless, assuming that herbs communities constitute the 
earlier phase of plant dynamics, shrub communities the intermediate ones, and tree 
dominated communities the more advanced ones, the present study underlined that 
species composition and root traits are more central in the beginning of the 
recolonization phase of marly eroded gullies under ecological restoration. With 
progressing recolonization, the importance between processes starts shifting with a 
greater effect of SOC related processes to form stable aggregates.  
Conclusion 
The present study showed that soil aggregate stability in eroded mountainous and 
Mediterranean ecosystems was influenced by SOC, plant composition and root traits. 
More precisely, we showed and confirmed the primary role of SOC in the stabilization of 
soil aggregates, in the context of marly gully beds ecosystems under restoration. It also 
specified that the influence of SOC on soil aggregate stability depends on SOC 
concentration, with a stronger effect above 12.5 g kg-1. 
Most importantly, the study confirmed the hypothesized role of plant composition 
(Simpson) in soil aggregate stability, especially in low SOC communities. Furthermore, it 
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showed the important role of root traits, namely fine, very fine roots and root diameter 
diversity, in soil aggregate stability at the plant community scale. 
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Plant species of the various plant community types  
Herbs H-Tree 
Achnatherum calamagrostis Achnatherum calamagrostis 
Aphyllanthes monspeliensis Amelanchier ovalis 
Laserpitium gallicum Aphyllanthes monspeliensis 
Shrub Buxus sempervirens 
Achnatherum calamagrostis Carex flacca 
Aphyllanthes monspeliensis Coronilla minima 
Buxus sempervirens Genista cinerea 
Carex humilis Genista pilosa 
Dorycnium pentaphyllum Juniperus communis 
Genista cinerea Ononis fruticosa 
Hypophae rhamnoides Pinus nigra 
Juniperus communis Pinus sylvestris 
Ononis fruticosa Quercus pubescens 
Staehelina dubia Forest 
Thymus serpyllum Achnatherum calamagrostis 
S-Tree Aphyllanthe monspeliensis 
Achnatherum calamagrostis Buxus sempervirens 
Alnus cordata Calamagrostis pseudophragmithes 
Amelanchier ovalis Carex flacca 
Aphyllanthes monspeliensis Carex humilis 
Buxus sempervirens Gallium pumilum 
Dorycnium pentaphyllum Genista pilosa 
Genista cinerea Genista cinerea 
Ononis fruticosa Juniperus communis 
Juniperus communis Ononis fruticosa 
Pinus nigra Pinus nigra 
Pinus sylvestris Pinus sylvestris 
Sorbus aria Quercus pubescens 
  Sorbus aria 
 
Appendix S1. List of plant species found in the various types of plant communities Herbs; 
Shrub; STree; HTree: plant communities, located in gully beds, dominated by herbs, shrubs, 
small tress (<2m) and high trees (>2m) respectively. Forest: plant communities belonging to 
forested slopes.   
  




Appendix S2. Correlation matrix between soil, plant above ground and roots characteristics considering all investigated plant communities 
(n=75) Data are correlation coefficient r and significance levels according to Pearson correlation test (n.s non significant; * p<0.05; ** p<0.01; *** p<0.001). 

















Silt (%) Clay (%) Richness Simpson 
RMD 
(kg.m-3) 
RLD    
(km.m-3) 













0.68*** -                           
Calcium 
(g.kg-1) 
-0.06n.s -0.36** -                         
Sodium 
(g.kg-1) 
-0.20n.s -0.07n.s -0.33** -                       
Sand (%) 0.55*** 0.45*** 0.14n.s -0.13n.s -                     
Silt (%) -0.55*** -0.49*** 0.08n.s -0.03n.s -0.89*** -                   
Clay (%) -0.09* -0.001n.s -0.47*** 0.35** -0.39*** -0.08n.s -                 
Richness 0.49*** 0.48*** -0.27* -0.03n.s 0.10n.s -0.18n.s 0.15n.s -               
Simpson 0.54*** 0.44*** -0.07n.s -0.17n.s 0.36** -0.36** -0.07n.s 0.50*** -             
RMD 
 (kg.m-3) 
0.42*** 0.36** 0.05n.s -0.09n.s 0.34** -0.33** -0.08n.s 0.07n.s 0.27* -           
RLD 
 (km.m-3) 
0.09* 0.06n.s 0.18n.s 0.02n.s 0.16n.s -0.09n.s -0.16n.s -0.14n.s 0.13n.s 0.70*** -         




0.57*** 0.52*** -0.06n.s -0.24* 0.39*** -0.37** -0.09n.s 0.42*** 0.39*** 0.43*** -0.006n.s -0.74*** -     
Root 
diversity  
0.49*** 0.46*** -0.16n.s -0.17n.s 0.26* -0.32** 0.07n.s 0.36** 0.22n.s 0.34** -0.20n.s -0.72*** 0.76*** -   
Fine roots 
(%) 
0.38*** 0.27** 0.16n.s -0.06n.s 0.31** -0.18n.s -0.31** 0.13n.s 0.33** 0.37** 0.38*** -0.13n.s 0.24* -0.16n.s - 
Very fine 
roots (%) 
-0.58*** -0.49*** -0.05n.s 0.21n.s -0.42*** 0.32** 0.27* -0.34** -0.46*** 0.47*** -0.23* 0.49*** -0.77*** -0.36** -0.78*** 




Appendix S3 Simple linear regressions between soil aggregate stability and (1) soil, (2) plant above ground and (3) roots characteristics, in 
due consideration of all plant communities (3<SOC<45g.kg-1 / n=75, left panel), plant communities with low SOC (3< SOC <12.5 g.kg-1 / 
n=38, middle panel) or plant communities with intermediate SOC (12.5< SOC <45 g.kg-1  / n=37, right panel). Level of significance are n.s: non 





    All plant            
communities 
(n=75)                          
(3< SOC <45 g.kg-1) 
 
Plant communities             
with low SOC (n=38)                                 





SOC (n=37)                                
(12.5< SOC <45 g.kg-1) 







SOC (g.kg-1) 0.45 *** 0 - ns - 0.17 ** 6 
CaCO3 (g.kg-1) - ns - - ns - - ns - 
Sodium (g.kg-1) - ns - - ns - - ns - 
Sand (%) 0.29 *** 19 0.30 *** 0 0.16 ** 7 
Silt (%) 0.29 *** 18 0.27 *** 2 0.10 * 9 
Clay (%) - ns - - ns - - ns - 
Above ground vegetation 
characteristics 
  
Richness 0.23 *** 25 - ns - - ns - 








RMD (kg.m-3) 0.16 *** 31 - ns - - ns - 
RLD (km.m-3) - ns - - ns - - ns - 
SRL (m.g-1) 0.31 *** 17 - ns - 0.28 *** 0 
Mean root diameter (mm) 0.32 *** 16 - ns - 0.24 ** 3 
Root diameter diversity 0.23 *** 25 0.02 * 20 0.19 ** 5 
Fine roots (0.2<Ø<1 mm)  %  0.13 *** 34 0.08 * 14 - ns - 
Very fine roots (Ø<0.2 mm) % 0.32 *** 15 - ns - 0.12 * 8 
 
  
   
 
Appendix S4. Correlation matrix between soil, plant above ground and roots characteristics considering plant communities with low SOC 
(3 < SOC < 12.5 g.kg-1 ; n = 38) Data are correlation coefficient r and significance levels according to Pearson correlation test (n.s non significant; * 
























RLD    
(km.m-3) 












0.15n.s -                           
Calcium 
(g.kg-1) 
0.30n.s -0.08n.s -                         
Sodium 
(g.kg-1) 
-0.19n.s -0.13n.s -0.34* -                       
Sand (%) 0.57*** -0.17n.s 0.60*** -0.03n.s -                     
Silt (%) -0.54*** 0.19n.s -0.40* -0.09n.s -0.86*** -                   
Clay (%) -0.16n.s -0.002n.s -0.47** 0.22n.s -0.44** -0.07n.s -                 
Richness 0.31n.s 0.30n.s -0.21n.s -0.12n.s -0.19n.s 0.16n.s 0.10n.s -               
Simpson 0.50** 0.27n.s 0.09n.s -0.27n.s 0.15n.s -0.26n.s 0.17n.s 0.50** -             
RMD 
 (kg.m-3) 
0.16n.s 0.12n.s 0.32* -0.08n.s 0.30n.s -0.19n.s -0.27n.s 0.09n.s 0.15n.s -           
RLD 
 (km.m-3) 
0.09n.s -0.10n.s 0.36* -0.01n.s 0.39* -0.24n.s -0.34* -0.10n.s -0.03n.s 0.77*** -         




0.16n.s -0.05n.s 0.17n.s -0.31n.s 0.09n.s 0.005n.s -0.19n.s 0.11n.s 0.25n.s 0.43** -0.001n.s -0.68*** -     
Root 
diversity  
0.12n.s 0.23n.s -0.02n.s -0.24n.s -0.05n.s 0.10n.s -0.07n.s 0.19n.s 0.17n.s 0.23n.s -0.23n.s -0.69*** 0.75n.s -   
Fine roots 
(%) 
0.33* -0.02n.s 0.15n.s -0.04n.s 0.22n.s -0.15n.s -0.16n.s 0.04n.s 0.07n.s 0.10n.s 0.22n.s 0.09n.s -0.01n.s -0.42** - 
Very fine 
roots (%) 
-0.31n.s 0.06n.s -0.21n.s 0.27n.s -0.21n.s 0.08n.s 0.26n.s -0.11n.s -0.20n.s -0.29n.s -0.14n.s 0.26n.s -0.62*** -0.15n.s -0.74*** 
  
   
 
 
Appendix S5. Correlation matrix between soil, plant above ground and roots characteristics considering plant communities with 
intermediate  SOC (12.5 < SOC < 45 g.kg-1 ; n = 37) Data are correlation coefficient r and significance levels according to Pearson correlation test 






















RLD    
(km.m-3) 












0.45** -                           
Calcium 
(g.kg-1) 
-0.18n.s -0.56*** -                         
Sodium 
(g.kg-1) 
-0.12n.s 0.14n.s -0.40* -                       
Sand (%) 0.43** 0.50** -0.13n.s -0.16n.s -                     
Silt (%) -0.35* -0.48** 0.37* -0.10n.s -0.88*** -                   
Clay (%) -0.23n.s -0.16n.s -0.44** 0.54*** -0.44** -0.04n.s -                 
Richness 0.29n.s 0.25n.s -0.23n.s 0.22n.s 0.05n.s -0.13n.s 0.13n.s -               
Simpson 0.29n.s 0.23n.s -0.10n.s 0.08n.s 0.38* -0.21n.s -0.40* 0.28n.s -             
RMD 
 (kg.m-3) 
0.25n.s 0.06n.s 0.05n.s -0.02n.s 0.23n.s -0.21n.s -0.09n.s -0.23n.s 0.10n.s -           
RLD 
 (km.m-3) 
-0.07n.s -0.06n.s 0.06n.s 0.10n.s -0.04n.s 0.08n.s -0.06n.s -0.32n.s 0.20n.s 0.73*** -         




0.51** 0.29n.s -0.11n.s -0.08n.s 0.41* -0.36* -0.17n.s 0.33* 0.18n.s 0.23n.s -0.17n.s -0.78*** -     
Root 
diversity  
0.46** 0.25n.s -0.19n.s 0.02n.s 0.31n.s -0.40* 0.12n.s 0.22n.s -0.08n.s 0.20n.s -0.35* -0.77*** 0.64*** -   
Fine roots 
(%) 
0.10n.s 0.06n.s 0.32* 0.03n.s 0.23n.s 0.04n.s -0.56*** -0.10n.s 0.39* 0.37* 0.49** 0.04n.s 0.14n.s -0.33* - 
Very fine 
roots (%) 
-0.38* -0.22n.s -0.11n.s 0.04n.s -0.41* 0.19n.s 0.49** -0.15n.s -0.41** -0.36* -0.22n.s 0.41** -0.72*** -0.18n.s -0.76*** 
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CHAPITRE II.2.1 – INTERACTIONS ENTRE TRAITS FONCTIONNELS ET FERTILITE DES 
SOLS DE LITS DE RAVINES EN COURS DE RESTAURATION 
 
Interactions between soil fertility and functional structure of plant 
communities in a mosaïc of gully beds ecosytems under ecological 
restoration 
A. Erktan, L. Cécillon, J. Poulenard, F. Candy, C. Roumet & F. Rey 
Article en préparation pour Ecosystems 
 
Summary 
Badlands are highly eroded landscapes showing numerous active gullies, low soil 
fertility and scarce vegetation cover. In the French Southern Alps, more than a century 
after restoration works, plant communities with contrasting growth-forms developed in 
gully beds, forming small-scale ecosystems under ecological restoration. We aimed to 
better understand the retroactive loops occurring in these small-scale gully ecosystems 
between plant communities and soil fertility. Four types of gully plant communities 
respectively dominated by herbs, shrubs, small (<2m) and high (>2m) trees were 
identified (n=15) and characterised by their functional composition (i.e CWM and Raoǯs 
diversity), focusing on SLA, LDMC and vegetative height. Gully soil fertility was 
determined by the dynamic of organic matter between accumulation vs. mineralization 
and by water and nutrient availability. Results showed that soil fertility increased with 
mean vegetative height of gully plant communities, but remained limited especially in 
terms of nutrient availability. Water availability was one of the main drivers favouring 
functional diversity, most probably by loosing environmental filtering and enabling 
competition to favour functionally contrasting species, probably due to limiting 
similarity. In return, functional diversity (due to both inter and intra-specific variability) 
positively influenced all facets of soil fertility. At the community scale LDMC and SLA 
showed only low variations, despite the strong divergence of these traits attributes, 
especially in tree-dominated communities. This study enables us to better understand 
the long-term soil-plant dynamics of highly eroded ecosystems next to ecological 
restoration works. 
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Introduction 
Badlands are highly eroded landscapes showing numerous active gullies (Gallart et al., 
2013), low soil fertility and scarce vegetation cover. In the French Southern Alps, 
restoration works have been conducted during the XIXth century to promote plant cover 
development in badlands formed after decades of deforestation and over-grazing on a 
poor cohesive marly substrate. More than a century after these works, plant 
communities developed (Vallauri et al., 2002). In particular in some areas, plant 
communities developed in gully beds, constituting island of vegetation in a still active 
eroded landscape (Rey, 2003b). Various types of plant communities characterize this 
type of landscape, so forming a mosaic of small-scale gully ecosystems showing herbs, 
shrubs and tree-dominated communities (Vallauri, 1999). The development of these 
small-scale gully ecosystems determines badlands evolution toward ecological 
restoration or conversely toward further degradation (Dabney et al., 2004; Rey, 2009). 
These ecosystems combine important constrains such as concentrated runoff related to 
erosive activity  (Rey, 2003a) together with nutrient and water scarcity, characterizing 
Mediterranean areas (Pérez-Ramos et al., 2012). To better understand their evolution, a 
deeper understanding of the soil-plant retroactive loops occurring in these small-scale 
ecosystems is required.  
Soil fertility, notably nutrient and water stocks and availability, are of key importance to 
explain plant strategies selection (Aerts and Chapin Iii, 1999; Pérez-Ramos et al., 2012). 
The other way round, the functional structure of plant communities is known to 
influence soil fertility (Wardle et al., 2004). There is a growing consensus that ecological 
dynamics driving joint modifications in plant communities and soil fertility are 
explained best by the values, ranges and abundances of organisms functional traits (Díaz 
and Cabido, 2001; Grime, 2006; Keddy, 1992) , i.e morphological, phenological or 
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physiological features measured at the individual level and impacting fitness (Tilman, 
2001; Violle et al., 2007). More precisely, it is recognized that the functional structure of 
plant communities (values, ranges and abundances of plant functional traits) is 
explained both by abiotic (e.g stress on resource availability, disturbance) and biotic (e.g 
facilitation, competition) filters, selecting only some values of functional traits (Cadotte 
et al., 2011; Cornwell et al., 2006; Maire et al., 2012). Under harsh environmental 
conditions, such as low soil fertility, abiotic filtering is expected to be dominant and 
favour traits convergence (Grime, 2006; Weiher et al., 1998). Alternatively, under 
favourable environmental conditions, such as high soil fertility, competition is expected 
to favour trait divergence due to limiting similarity between co-occuring species 
(MacArthur and Levins, 1967; Wilson, 2007). In return plant communities are known to 
influence ecosystems properties (Garnier et al., 2007; Lienin and Kleyer, 2012), such as 
soil fertility (Wardle et al., 1998), so closing the above-mentioned plant-soil retro-active 
loop. It is commonly acknowledged that the effect of plant communities on ecosystem 
properties is explained either by the functional traits attributes of their most common 
species (CWM, i.e Community weighted mean traits also called functional identity) 
(Garnier et al., 2004), itǯs the ǲmass ratio hypothesisǳ (Grime, 1998) or by the 
dissimilarity in functional traits attributes between co-occuring species (called 
functional diversity), due to complementary or facilitation effects for example (Hooper 
et al., 2005; Petchey and Gaston, 2006), itǯs the ǲdiversityǳ hypothesis (Tilman et al., 
1997). For example, plant communities with highest diversity generally lead to the 
production of litter of contrasted properties, able to feed diverse macro- and 
microorganisms (Viketoft et al. 2009; Wardle et al. 2004), playing an important role in 
soil fertility.   Both of these hypotheses have proved to be relevant, even though their 
relative importance is not clear yet (Mokany et al., 2008). 
Variations in functional structure of communities can be attributed to changes in species 
composition, i.e species turnover and to modifications of traits values within species, i.e 
intraspecific variability. To assess variations in functional structure, most studies only 
consider species turnover ȋDe Bello et al., ʹͲͳͳ; Lepš et al., ʹͲͳͳȌ. Nevertheless, recent 
studies underpinned that intraspecific variability can represent a large part of total 
functional variability (Albert et al., 2012; Cornelissen et al., 2003; Messier et al., 2010) 
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and play an important role in community assembly and ecosystem functioning 
(Callaway et al., 2003; Cornwell and Ackerly, 2009; Gross et al., 2009; Thuiller et al., 
2009).  
Most studies focusing on the links between plant strategies in response to soil fertility or 
conversely on their effect on soil fertility, were run under controlled conditions to allow 
better disentangling the various factors (but see Ordoñez et al., 2009; Sonnier et al., 
2010). Under natural or semi-natural conditions, several facets of soil fertility vary not 
always simultaneously and interactions between plants are responsible for a large part 
of the explanation of these links (Ibáñez and Schupp, 2001). The overall aim of our study 
was to better understand the retro-active loops between plant functional structure 
(both functional identity and diversity) and soil fertility in a mosaic of small-scale gully 
ecosystems under spontaneous dynamic for more than a century after restoration 
works. In particular, the main objectives of this study were (i) to identify the joint 
evolution of plant structure and soil fertility and to explain these modifications by 
investigating (ii) the response of plant functional structure to soil fertility, and 
conversely (iii) the effect of plant functional structure on soil fertility. Finally, we paid a 
specific attention (iv) to infer the relative importance of species turnover and 
intraspecific variability in the relationships between plant functional structure and soil 
fertility. The results of this study give insightful information to better understand the 
underlying mechanisms of mountainous and Mediterranean badlands ecological 
restoration.  
Materials and methods 
Study site 
The study was conducted in summer 2012 at the Draix-Bléone Environmental Research Observatory ȋͶͶ°ͲͺǯN, ͸°ʹͲǯE, Altitude: ͺ͸ʹ mȌ on badlands located in the French 
Southern Alps. Climate is both Mediterranean and mountainous (Vallauri, 1997) with 
mean air temperature of 10.3°C and average daily amplitude of 14°C (Mathys 2006). 
Annual mean precipitation is 900 mm with strong monthly variations from no rain to 
more than 120 mm (Mathys, 2006). Bedrock material is composed by Jurassic black  
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Table 1 Species characteristics of the various plant communities studied Mean ground 
projected vegetative cover and standard errors are indicated for the main growth-forms as well 
as for the dominant species within each growth-form. For species with a ground projected cover 
below 2 %, only two classes of coverage are considered: <1 % and 1<<2 %. Significant 
differences between plant communities are indicated by grey letters according to ANOVA test 
(or by the non-parametric Kruskal and Wallis test when necessary) and Tukey post-hoc tests.  
 
marls, highly sensitive to soil erosion. Vegetation cover was strongly reduced during the 
18th century due to overgrazing and deforestation (Vallauri 1997). Restoration works 
were conducted in the area since 1860 (Vallauri et al., 2002). This led to the 
development of vegetation, especially in gully beds where patches of vegetation are 
found. The latter are dominated either by herbs (e.g Achnatherum calamagrostis), 
shrubs (e.g Buxus semperivens and Ononis fruticosa) or trees (Pinus sylvestris) (Table 1).  
  
Herbs Shrub S-Tree H-tree Forest ANOVA (F/p)
Total ground vegetative cover 77±3,8 a 90±1,9 b 82±2,4 ab 86±2,4 ab 85±3,7 ab 10,3/*
Species Richness 4.5±0.78 a 8.5±0.83  b 11±0.83 bc 15±1.1 d 14±1.1 cd 22,43/***
Simpson index of diversity 0.057±0.017 a 0.32±0.041 b 0.44±0.038 bc 0.53±0.034 c 0.47±0.052 c 24,36/***
Grasses 68±4.8 a 37±8.3 b 35±7.1 b 36±5.3 b 41±6.1 b 4,8/**
Achnatherum calamagrostis 68±4.8 30±8.8 32±7.6 29±4.9 20±6.1
Carex humilis - 3.8±3.8 ϭ < … < Ϯ ϭ < … < Ϯ 9.8±2.6
Carex flacca - - - 2.7±1.7 6.2±2.5
Calamagrostis 
pseudophragmithes - - - - 3.1±3.1
Forbs 12±2.7 25±5.2 20±4.4 25±4.0 16±4.6 1,66/n.s
Laserpitium gallicum 2.4±0.76 ϭ < … < Ϯ < 1 < 1 -
Aphyllanthes monspeliensis ϭ < … < Ϯ 12±4.9 11±4.5 14±3.9 5.3±3.1
Coronilla minima - 2.2±1.8 < 1 2.2±1.4 ϭ < … < Ϯ
Dwarf shrubs 3.1±1.3 16±5.3 4.8±1.6 13±3.9 12±5.7 7/n.s
Staehelina dubia - 3.6±2.0 0.67±0.36 ϭ < … < Ϯ -
Thymus serpyllum ϭ < … < Ϯ 3.6±1.8 ϭ < … < Ϯ ϭ < … < Ϯ < 1
Dorycnium pentaphyllum < 1 3.1±2.7 < 1 2.0±1.1 < 1
Genista pilosa < 1 < 1 ϭ < … < Ϯ 6.9±3.4 9.3±5.5
Shrubs 1.1±0.9 a 58±6.9 b 44±9.9 b 55±5.6 b 43±8.0 b 10,79/***
Ononis fruticosa < 1 19±7.7 10±4.6 20±6.8 12±4.5
Genista cinerea - 5.3±3.6 5.3±2.9 11±3.3 9.1±4.1
Buxus sempervirens - 29±9.3 9.6±5.6 19±5.0 17±4.6
Hippophae rhamnoides - 4.7±4.7 4.7±4.7 - -
Juniperus communis - 3.3±3.3 2.9±2.7 5.1±1.7 12±4.5
Amelanchier ovalis - ϭ < … < Ϯ 11±6.5 4.0±1.9 ϭ < … < Ϯ
Trees 0.2±0.2 a 1.3±0.7 a 85±6.4 b 83±6.4 b 88±5.1 b 58,09/***
Pinus sylvestris - - 57±12 64±12 75±9,2
Alnus cordata - - 13±8,5 - -
pinus nigra - - ϭ < … < Ϯ 18±8,1 -
Quercus pubescens - < 1 2,2±2,2 < 1 9,8±3,6
Sorbus aria - < 1 5,7±5,3 < 1 8,2±3,9
Partie II – Dǯun amas sédimentaire vers un sol                                                      Chapitre II.2.1  
   
249 
Sampling procedure and plant communities characterisation 
Four types of plant communities (1 x 2 m) were selected in gully beds so as to span the widest range of both soil fertility and plant communitiesǯ functional parameters. We 
identified four types of plant communities, respectively dominated by: i) herbs (Herbs), 
(ii) shrubs (Shrub), (iii) small size trees (height < 2 m; S-Tree), (iv) high trees (height > 2 
m; H-Tree) (Table 1). These cover states represent the various states of vegetative cover 
found in the badlands area.  In addition, negative controls were identified in beds of bare 
gullies (Control, non-vegetated sediment mounds) and positive ones were selected in 
forested marly slopes (Forest). Fifteen replicates were identified for each type of plant 
community and controls, taking care of avoiding spatial aggregation, within a 3 km2 zone 
of badlands.  
To characterize the selected plant communities, plant richness was measured according 
to the point-intercept method (Levy and Madden, 1933). In each plant community, 30 
record points were homogeneously distributed. At each record point, a 5 mm diameter 
pin was implanted and all species touching the pin (e.g for herbs and shrub species) or 
which canopy was found vertically above the pin (e.g for tree species) were recorded. 
From these records, we calculated the percentage of each species as well as the 
percentage of herbs, forbs, dwarf shrubs, shrubs and trees cover in terms of ground 
projected cover (Table 1). Herbs communities showed only one dominant growth-form 
which covered 68±4.8 % of ground in average (Fig 1). Shrub communities showed both 
herbs and shrub growth-forms, which covered 37±8.3 % and 58±6.9 % respectively. S-
Tree, H-Tree and Forest communities showed three main growth-forms: herbs which 
covered 35±7.1 % / 36±5.3 % / 41±6.1 % in the tree types of communities respectively, 
shrubs which covered 44±9.9 % / 55±5.6 % / 43±8.0 % in the tree types of communities 
respectively and trees which respectively covered 85±6.4 % / 83±6.4 % / 88±5.1 % in 
the tree types of communities respectively (Fig 1). We also calculated the Simpson index 
of diversity for each plant community. This index describes how different plant species 
are and how evenly they are distributed. The Simpson index of diversity is maximal 
when there is a high number of species which are equally distributed in terms of 
abundance.   
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Measurement of soil fertility  
Three facets of soil fertility were considered. The first one relates to the dynamics of 
accumulation v.s mineralisation of organic matter and is measured by  organic carbon 
content (SOC) and by the ratio between soil organic carbon and total soil nitrogen (C/N, 
Table 2). The second facet describes nutrient availability and is measured by cation 
exchange capacity (CEC) and soil available phosphorus (Soil P). Finally, the third facet 
pertains to water resources availability (WA, Table 2) and is estimated using pedo-
transfer functions with the Rosetta software (Schaap et al., 2001) from SOC, soil density 
and particle size distribution. Physicochemical soil parameters were measured on 
composite soil samples obtained by mixing 3 soil cores (0-20 cm depth) collected with a 
screw auger in each plant community and control (within plant covered areas when 
relevant). Samples were air-dried at ambient temperature and then thieved at 2 mm. 
Soil organic carbon (NF ISO 10694, 1995), soil total nitrogen (NF ISO 13878, 1998), 
cation exchange capacity (NF X 31-130, 1993) and soil available phosphorus (NF ISO 
11263, 1994) were measured, using standard procedures. Particle size distribution was 
determined on the 0 - 1 mm fraction of the composite soil samples by laser diffraction 
(Malvern Mastersizer 2000) after 25 min of stirring and sonication. Soil particles were 
classified into 3 size-fractions: clays (0 µm < clays < 2 µm), silt (2 µm < silt < 50 µm) and 
sand (50 µm < sand < 1 mm). Coarse sand particles (1 – 2 mm) were not quantified by 
laser diffraction. Soil density was measured on one soil core (diameter: 8 cm, 
length: 5 cm) per plant community by the ratio between the dry mass (after 72 h at 105 
°C) of the soil sample and its volume (NF-X 31-501, 1992).  
Measurement of functional parameters of plant communities 
Three quantitative plant functional traits were selected for their implication in plant and 
ecosystems trade-offs (Lavorel and Grigulis, 2012) in relation to soil fertility. Two traits 
pertains to the leaf economic spectrum dimension (Wright et al., 2004) and one to the 
size axis dimension (Westoby et al., 2002). These two dimensions, generally 
independent (Díaz et al., 2004; Westoby, 1998), are recognized to be of high relevance to 
study plant strategies in relation with soil fertility (Díaz et al., 2004; Grime, 1977; Moles 
et al., 2009). Specific Leaf Area (SLA) was chosen for its role in resource use and 
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acquisition (photosynthetic and growth rates) (Violle et al., 2007; Westoby et al., 2002). 
Leaf Dry Matter content (LDMC), classically linked to stress tolerance on one hand, 
especially hydric one and ecosystem nutrient cycling, through its role in leaf physical 
and biological resistance to decomposition, on another hand (Garnier and Navas, 2012), 
was also elected for the study. Finally, Vegetative height (Hveg) was selected for its role 
in describing plantsǯ tradeoff between resource acquisition and conservation (Enquist et 
al., 1998), for its links to plantsǯ competitive ability ȋespecially for lightȌ as well as for its relation to communitiesǯ complexity (Pöyry et al., 2006) and water conservation ability 
(Falster et al., 2011; Schwinning and Ehleringer, 2001). 
 
Table 2 Description of plant functional and soil parameters measured in the study, with 
their related functions Abbreviations and units are specified when relevant. 
 
For each of the 4 types of plant communities as well as in Forest (control communities), 
traits measurements were conducted on the most abundant species representing over 
80 % of total abundance in each type of plant community  (from 2 to 13 species per type 
Description or method of measurement Related pƌopeƌties … Abb. Unit
… of plaŶt orgaŶisŵs 
Specific leaf area Fresh leaf area divided by its oven-dried mass
Photosynthetic rate, relative growth rate, 





Leaf dry matter content
Ratio between leaf fresh and oven-dried 
masses
Leaf physical and biological resistance, stress 
tolerance (e.g  hydric stress), resource 




Shortest distance between the ground and the 
top of plant vegetative structure
Resource acquisition / conservation trade-off, 
competitive ability, water conservation ability, 
response to disturbance, Carbon acquisition                 
Hveg cm
… of ecosysteŵs 
Soil organic carbon
Determination of organic and total carbon 
after dry combustion (elementary analysis)
Nutrient stock (and general role in several soil 





Ratio between Soil organic carbon and soil 
total nitrogen (measured by dry combustion)




Total quantity of cations which can be retained 
on soil adsorption complex at a given pH
Nutrient availability (potential fertility of a soil) CEC meq.kg
-1
Available phosphorus Olsen method Nutrient availability Soil P g.kg
-1
Water availability 
Water actually availability for plants estimated 
using Rosetta software (Schapp et al. 2001) 
from particle size distribution (% clay, silt, 
sand), soil organic carbon content and soil 
density
Water availability WA mm
Fertility index
Calculated according to Cecillon et al. (2009) 
method, accounting for organic carbon 
content, cation exchange capacity, available 
phosphorus and soil water availability
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of plant community). Plant abundances were calculated from ground projected cover 
data. For the most abundant species which were common to several types of plant 
communities, trait measurement was repeated for each type of plant community, thus 
allowing considering intraspecific variability. A total of 10 individuals per species and 
plant community type were randomly selected for traits measurement. SLA and LDMC 
(Table 2) were measured on 10 leafs belonging to 10 individuals following standardized 
methods (Cornelissen et al., 2003). Hveg was measured by the shortest distance 
between the ground and the top of the vegetative structure, using a graduated telescopic 
stick. All vegetation parameters were measured in June 2012 during peak vegetative 
growth.  
To describe the functional structure of plant communities, the functional diversity defined by the Raoǯs quadratic entropy (TraitRao) (Rao, 1982) and the Community 
Weighted Mean (TraitCWM) (Garnier et al., 2004) were calculated for the 3 functional 
traits presently studied in each plant community, using the Lepš macro ȋLepš et al., 
2006).  
Statistical analysis 
Soil fertility index 
To get a synthetic view of soil fertility, a fertility index (Fertix) was calculated using soil 
parameters related to nutrient stock (SOC), nutrient availability (CEC and Soil P) and soil 
water availability (WA). Choice of these parameters was made so as to limit variables 
auto-correlation and to consider the 3 facets of soil fertility presently measured. We 
adapted the method proposed by (Cécillon et al., 2009) to calculate a synthetic index of 
soil fertility. Briefly, we performed a principal component analysis and a discriminant 
analysis on a group of variables formed by the 4 above-mentioned soil parameters to 
check their ability to discriminate the 4 types of plant communities together with the 
two controls in terms of soil fertility. For each plant community, the index was 
calculated by summing the 4 reduced above-mentioned selected variables multiplied by 
their respective weight in the determination axes 1 and 2 of the PCA. The index was 
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finally reduced using a homothetic transformation to constrain its variation between 0.1 
and 1, highest values being attributed to most fertile soils. 
Links between soil fertility and plant communities functional parameters 
To investigate the links between soil fertility and functional parameters of plant 
communities (both TraitRao and TraitCWM), multiple stepwise linear regression models 
were used. The models with highest explanatory power according to AIC (Akaike, 1976) 
were retained. More precisely, to infer the response of plant functional parameters to 
soil parameters, we performed such models for each plant functional parameter 
(TraitRao and TraitCWM) with a stepwise procedure selecting the best-supporting and 
independent variables among soil parameters describing nutrient and water availability 
(i.e CEC, Soil P, C/N and WA). Soil parameters describing accumulation v.s mineralization 
dynamics (SOC and C/N) were not considered as they not accurately describe the 
resource actually accessible for plant nutrition. Conversely, to infer the effect of plant 
functional parameters on soil fertility, we performed multiple models using a stepwise 
procedure selecting independent variables with highest explanatory power for soil 
fertility among the ͸ plant communitiesǯ functional parameters (related to both TraitCWM 
and TraitRao). All variables describing soil fertility, including the soil fertility index 
(FertiX) were considered.  
Species turnover and intraspecific variability in relation to soil fertility 
To investigate the relative proportions of intra and interspecific sources of variability, 
we calculated two variants of TraitRao and TraitCWM, considering or not intraspecific 
variability in addition to the interspecific one, as suggested by the recent method 
proposed by Lepš et al., ȋʹͲͳͳȌ. The variations of TraitRao (or TraitCWM) across plant communities types due to species turnover and intraspecific are considered in Ǯspecificǯ 
TraitRao (or TraitCWM), calculated with plant communities-specific species traits attributes. To focus on interspecific variability only, Ǯfixedǯ TraitRao (or TraitCWM) was 
calculated using average species traits attributes throughout all plant communities 
types. For each species and each trait, the attribute is thus plant community-
independent in that case. The share of intraspecific variability in TraitRao (or TraitCWM) is 
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then deduced from the two previously defined variables as Intra TraitRao= Specific 
TraitRao – Fixed TraitRao (or TraitCWM= Specific TraitCWM – Fixed TraitCWM).  
To assess the direction and the importance of intraspecific variability (over interspecific 
variability) in both TraitRao and TraitCWM, we used the method proposed by De Bello et 
al., (2011) for TraitRao and adapted it for TraitCWM. Hence, the direction and the 
importance of intraspecific variability over interspecific variability in TraitRao was calculated as a percentage of ǮSpecificǯ TraitRao as follow: ȋǮSpecificǯ TraitRao – ǮFixedǯ 
TraitRaoȌ*ͳͲͲ/ ǮSpecificǯ TraitRao. The same calculation was run for TraitCWM ȋǮSpecificǯ 
TraitCWM – ǮFixedǯ TraitCWMȌ*ͳͲͲ/ ǮSpecificǯ TraitCWM). 
To investigate the relative importance of species turnover and intraspecific variability in 
the links between TraitCWM (or TraitRao) and soil fertility, we used the recent method 
proposed by Lepš et al., ȋʹͲͳͳȌ for TraitCWM and its adaptation to TraitRao suggested by 
De Bello et al., (2011). More precisely, we focused on ǮTraitCWM (or TraitRao) - Soil fertility parameterǯ linkages which were highlighted as most relevant according to the statistical 
approach presented above based on AIC selection. For every pair of TraitCWM (or 
TraitRao) and Soil fertility parameter, linkages were investigated through simple linear 
regression models. Then, we assessed the shares of intra and interspecific variability 
within those linkages through the decomposition of Sum of Squares (SS) as detailed in 
Leps (2011). As inter and intraspecific variations were not independent, we also 
considered the co-variation between these two sources of variability as suggested in 
Leps et al. (2011)  by calculating CovSS = SSSpecific TraitCWM - SSFixed TraitCWM - SS IntraTraitCWM 
(or CovSS = SSSpecific TraitRao - SSFixed TraitRao - SS IntraTraitRao in the case of TraitRao). 
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Soil fertility varied across the various plant communities types. Most variables 
describing soil fertility significantly increased from Control to Forest, excepted from 
available Soil P which did not show any significant variation (Fig 1). Namely, SOC and 
C/N, characterizing the dynamics of accumulation v.s mineralisation, increased from 
Herbs (8.79±0.86 g.kg-1 and 7.9±0.4 respectively) to H-Tree communities (18.7±1.5 g.kg-
1 and 11.3±0.5 respectively) and significant differences were also observed with controls 
(Fig 1 A, B). Nutrient availability remained relatively constant throughout the various 
types of plant communities. CEC showed a non-significant increase from Herbs 
(53.4±5.3 meq.kg-1) to H-Tree communities (72.1±4.7 meq.kg-1) and Soil P no significant 
variations (Fig 1 C, D). Noticeably, CEC showed a significant increase from the H-Tree to 
Forest (106.8±5.9 meq.kg-1) communities (Fig 1 C) and Soil P showed lowest values for 
the two controls: bare soil and Forest communities, indicating the limiting potential of 
these parameters (Fig 1 D). Soil water availability (WA) increased in a non-significant 
manner from Herbs (31.7±0.8 mm) to H-Tree (36.3±0.9 mm) communities (Fig 1 E). 
Finally, the synthetic index of soil Fertility (Fertix) distinguished Control (0.36±0.04) 
from plant communities along which Fertix increased in a non significant way from 
Herbs (0.51±0.03) to H-Tree communities (0.65±0.03) (Fig 1 F). Forest communities 
(0.72±0.04) were not significantly different from H-Tree communities in terms of overall 
fertility (Fertix). Positive correlations were found between several variables describing 
soil fertility (Table 3). For example, soil organic carbon (SOC) was positively correlated 
with organic matter recalcitrance (C/N), and parameters related to resources 
availability (CEC and WA), but Soil P (Table 3). As expected, Fertix was positively and 
significantly correlated to all variables describing soil fertility (Table 3) 
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Fig 1 Soil parameters related to the various plant communities Data are mean ± standard 
error, n=15. Significant differences between plant communities are specified by ANOVA results 
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Functional structure of plant communities: variations of traits’ identity and 
diversity  
Focusing on functional identity, results showed that both SLACWM and LDMCCWM 
presented weak variations across the various types of plant communities with 
respectively an increase and a decrease in Forest compared to other communities 
(Fig 2 A, B). As expected, HvegCWM significantly increased from Herbs to Forest (Fig 2 C). 
No correlation was observed between these three TraitCWM across the various plant 
communities (Table 3), showing the independence between the leaf and the size axis at the community level. Focusing on functional diversity, results indicated that the Raoǯs 
diversity of the three traits considered showed a significant increase across plant 
communities from Herbs to H-Tree and a non significant decrease between H-Tree and 
Forest communities (Fig 2 D, E, F). We highlight that SLARao, LDMCRao and HvegRao were 
all positively and strongly correlated to each other (Table 3).  
Links between soil fertility and functional structure of plant communities 
Response of plant functional structure to soil fertility 
Our results indicate that plant functional structure was mainly related to water 
availability (WA) (Fig 3, left panel). In particular, models with highest explanatory 
power showed that WA significantly and positively explained traitǯs diversity ȋSLARao, 
LDMCRao and HvegRao, see Fig 4 B) as well as LDMCCWM and HvegCWM. Soil nutrient 
availability also played a role in the functional structure of plant communities, even 
though less pronounced. For instance, LDMCCWM was negatively related to CEC 
variations (Fig 3, left panel, Figure 4 A). In addition, HvegRao and SLACWM were related to 
C/N.  
Effect of plant functional structure on soil fertility 
Our results indicate that both trait identity (TraitCWM) and trait diversity (TraitRao) 
influenced soil fertility (Fig 3, righ panel). Noticeably, the effect of trait diversity on soil 
fertility was always positive. Furthermore, the dynamic of organic carbon in term of 
mineralization vs. accumulation was explained best by SLACWM together with either
  




Table 3 Correlation matrix between soil and plant functional parameters Controls are not considered (n=60). Data are correlation coefficients 
(r) and the significance of the relationship (p) according to Pearson correlation test. * p<0.05, ** p<0.01, *** p<0.001  
 
  SLACWM LDMCCWM HvegCWM SLARao LDMCRao HvegRao Corg C/N CEC Soil P WA FertiX 
SLACWM - - - - - - - - - - - - 
LDMCCWM 0.10 - - - - - - - - - - - 
HvegCWM -0.10 0.23 - - - - - - - - - - 
SLARao -0.13 0.36** 0.71*** - - - - - - - - - 
LDMCRao 0.18 0.25* 0.59*** 0.86*** - - - - - - - - 
HvegRao -0.10 0.35** 0.76*** 0.94*** 0.88*** - - - - - - - 
Corg -0.49*** 0.02 0.39** 0.38** 0.27* 0.42*** - - - - - - 
C/N -0.33** 0.09 0.33** 0.31* 0.24 0.37** 0.89***  - - - - 
CEC -0.04 -0.37** 0.23 0.20 0.28* 0.19 0.29* 0.19 - - - - 
Soil P 0.15 -0.13 -0.03 -0.10 -0.08 -0.14 -0.18 -0.26* 0.06 - - - 
WA -0.24 0.19 0.39** 0.46*** 0.33** 0.42*** 0.26* 0.28* 0.15 -0.03 - - 




   
 
Fig 2 Plant functional structure of the various plant communities Community weighted means are shown in A, B, C panels and Rao diversity are 
shown in D, E, F panels. Data are mean ± standard errors, n=15. Both inter- and intraspecific variability is taken into account. Significant differences 
between plant communities are specified by ANOVA results (F; p) and by letters indicating the results of Tukey tests. n.s: non significant, * p<0.05, ** 
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HvegRao for SOC. Higher accumulation were associated with lower SLACWM values 
(Fig 4 A) and higher HvegRao. Among variables describing the nutrient availability, only 
Soil P was not explained by plant functional structure. CEC was best related to LDMC 
variations (both LDMCCWM and LDMCRao). Higher CEC was associated with lower 
LDMCCWM. We observed that the water availability was related best to SLARao. Finally, the 
overall soil fertility (Fertix) was explained best by HvegCWM (Fig 3, right panel; Fig 4 D).   
 
Fig 3 Relationship between soil and plant functional parameters: responses and effects  
Results are multiple linear regression models with highest explanatory power to explaining the 
response (left part of the graph) and effect (right part of the graph) of plant functional 
composition (CWM and Rao diversity) to soil fertility. Percentages of variability explained by 
these models and their significance are shown next to each variable considered (n.s: non 
significant, ** p<0.01, *** p<0.001). Within each multiple model, the significance of the effect of 
each selected variables is indicated as follow: dashed arrow: p<0.05, thin arrow: p<0.01, bold 
arrow: p<0.001. Only variables showing a significant effect are displayed. Black arrows indicate 
a positive effect and grey arrows a negative one. Variables selected in the models with highest 
explanatory power were chosen by a stepwise procedure based on AIC. Controls were not 

































Functional structure of plant communities
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Intraspecific variability and species turnover 
Relative importance of intraspecific variability vs species turnover in the functional 
structure of plant communities The comparison between ǮSpecificǯ and ǮFixedǯ values for TraitCWM and TraitRao showed 
that considering intraspecific variability led to small changes, even though sometimes 
significant in both TraitCWM and TraitRao (Fig 5). In particular for SLACWM, intraspecific 
variability represented up to 30 % of variability over the one related to interspecific 
changes. Considering intraspecific variability was responsible for lower SLACWM values 
from Herbs to H-Tree communities and on the contrary to higher values in Forest. 
Similar observations were made for LDMCCWM excepted that in this case, intraspecific 
variability was responsible for higher values of LDMCCWM from Herbs to H-Tree 
communities and to lower ones in Forest (Fig 5, higher part). Noticeably, intraspecific 
variability explained a large part of variability of HvegCWM in S-Tree communities. In this 
case, accounting for intraspecifc variability led to lower values of HvegCWM. Focusing on traitsǯ diversity ȋTraitRao), results showed that intraspecific variability had 
essentially a positive influence on TraitRao, expected for Shrub and S-Tree communities 
in the specific case of HvegRao (Fig 5, lower part).  Finally, the general trends of TraitCWM 
and TraitRao across the various plant communities were globally conserved when 
considering intraspecific variability in addition to interspecific variability, showing the 
greater importance of the latter to determine the functional structure of communities.  
Species turnover and intraspecific variability in relation to soil fertility The decomposition of total variability of both traitsǯ identity and diversity in relation to 
soil fertility showed that species turnover was more important than intraspecific variability in explaining the links between plant communitiesǯ functional structure and 
soil fertility (Fig 6). More precisely, concentrating on TraitCWM, results showed a 
dominant and positive role of species turnover, a marginal to negligible role of 
intraspecific variability and, most importantly, a negative influence of the co-variation 
between species turnover and intraspecific variability in the case of SLACWM and 
LDMCCWM. Concentrating on TraitRao, results showed a dominant and positive role 
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species turnover, a marginal role of intraspecific variability and finally a positive and 
important role of the co-variation between two sources of variability for both SLARao and 
LDMCRao. Considering HvegRao, the co-variation influence was importantly reduced, 
compared to the role of species turnover (Fig 6).  
Discussion 
Soil fertility 
The results showed that significant differences in soil fertility (FertiX) were observed 
between the various types of plant communities. This confirms that differences in 
vegetation cover are associated with significant changes in soil properties, even in such 
small-scale ecosystems located in still active eroded gully beds. The restoration of 
vegetation cover, even in small-size patches is thus an efficient way to restore soil 
fertility in mountainous and Mediterranean Badlands. More precisely, we found that SOC 
concentration and C/N increased with the complexity of plant communities. 
Nevertheless, C/N remained relatively low as expected in carbonate soils such as marly 
ones. In this case, even though low values of C/N are known to be associated with poor mineralization. This suggests that itǯs mostly the increase in overall organic matter 
throughout the gradient of plant communities which is most probably responsible for 
the increase in nutrient availability (shown by the increase in CEC, even though not 
significant). The increase in C/N from Herbs to H-Tree communities shows anyway an 
increase in the recalcitrance of organic matter, which most probably bears some 
responsibility in the accumulation of SOC in soil in tree-dominated communities. The 
accumulation of SOC from herbs to Forest communities is also associated with an 
increase in water availability (WA). Given the importance of organic matter in water 
retention, this relation agrees with common knowledge. Moreover, as SOC is one of the 
components used to estimate WA with the Rosetta software used here, this relation was 
not surprising. Nevertheless, nutrient and water availability remained low in all the 
gully plant communities considered, showing that despite small changes, the availability 
of resources for plant biomass production remains relatively low throughout the various 
gully ecosystems under ecological restoration considered in the present study. 
Noticeably, CEC was significantly higher in forest control communities compared  
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Fig 4 Relationships between soil 
fertility and plant functional 
parameters Black lines indicate linear 
regression models with highest 
explanatory power (** p<0.01; 
***p<0.001). Controls are not considered ȋn=͸ͲȌ. (erbs ȋ∆Ȍ; Shrub 
(+); S-Tree (o); H-Tree ȋ•Ȍ: plant 
communities, located in gully beds, 
dominated by herbs, shrubs, small 
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to H-Tree gully ones, confirming that nutrient availability remains limited in these 
ecosystems under restoration, even in those with well developed plant communities 
dominated by trees. Surprisingly, gully plant communities showed highest available 
soil P compared to controls, both negative and positive ones. This suggest that plant 
communities development release available soil P in soils, explaining the highest 
quantities of soil P in gully plant communities, compared to bare soils. Nevertheless, as 
plants growth requires available soil P and as calcium, found in high proportion in marly 
soils, is able to form complexes with available soil P which make it no more available, we 
suggest that these two mechanisms explain low available soil P in forest communities, 
showing more developed plant communities and high calcium concentration. This 
depletion effect by plant communities has already been observed in other contexts 
(Violle et al., 2009) and is commonly called apatite retrogression. 
Functional structure of plant communities  
Our results showed that the mosaic of gully plant communities studied equals to a gradient of plant communitiesǯ vegetative height ȋ(vegCWM), from Herbs to H-Tree 
communities. This gradient of HvegCWM is also associated with a gradient of complexity 
in plant communities, with H-Tree showing highest functional diversity and Herbs 
communities lower one. Indeed Herbs communities are dominated by ruderal and 
stress-tolerant species while tree-dominated communities shows a mix of plants with 
acquisitive strategies (ruderal and stress-tolerant species in our case) together with 
more conservative species such as trees with higher competitive ability. This increase in 
functional diversity related to both leaf economic spectrum (SLA and LDMC) and size 
dimension-related (Hveg) traits can be related to a radiation of plant strategies 
involving both dimensions. We suggest that this radiation can be explained by three 
mechanisms. First, the decrease in abiotic filtering with increasing foil fertility can 
explain the increased range of values taken by plants traits in communities (Cornwell et 
al., 2006; Grime, 2006), corresponding to a radiation of plant strategies. Second, biotic 
interactions, such as competition can favor contrasting traits attributes through limiting 
similarity (MacArthur and Levins, 1967). Third, the positive retro-action loop between 
plant and soil most probably enables the creation of niches across the various types of 
plant communities, which can host species with different functional characteristics. 
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Despite contrasting functional diversity in the various types of gully plant communities, 
only small variations of SLACWM and LDMCCWM were observed (Fig 2). We suggest that 
the harsh environmental conditions in these gully ecosystems (Fig 1) constraints the 
SLACWM and LDMCCWM to averages values corresponding to plant adapted to harsh 
environmental conditions (stress-tolerant), despite some non-negligible diversity in 
plant strategies, as shown above by the differences in functional diversity. Furthermore, 
control Forest communities showed higher SLACWM and lower LDMCCWM, compared to H-
Tree gully communities. These differences are consistent with the higher resources 
availability (especially CEC), in control Forest communities. This suggests that Forest 
communities are characterized by more efficient nutrient recycling, together with better 
plant nutrition conditions, as shown by the decrease in LDMC and the increase in SLA, 
characterizing more resource acquisition plant strategies.  This shows that even though 
plant development is in an advance state in these communities under restoration, the 
overall characteristics of these ecosystems remains somehow limited compared to 
control Forest ones. 
Surprisingly SLACWM and LDMCCWM were not correlated in the present study. We suggest 
two reasons to explain their independency in our case. First, as highlighted by (Hodgson 
et al., 2011), SLA variations relate to two components: leaf thickness and leaf density. 
The latter is known to be strongly related to LDMC (Shipley and Vu, 2002) and leaf 
thickness varies along leaves exposition to light, with sun leaves being thicker and shade 
leaves thinner (Dong, 1993). Consequently, in pluri-stratified communities such as those 
dominated by trees in the present study, the influence of shade can strongly influence 
SLA through variations in leaf thickness and this can explain that SLA is not correlated to 
LDMC in our case. Furthermore, correlation between SLA and LDMC has mainly been 
shown at the species level (Garnier et al. 2001; Vile et al. 2005) and the present study 
focuses on the community level. This difference in organization level may partly explain 
the independence of these two traits.  
 
  




















Fig 5 Direction and share of intraspecific variability in plant functional composition The upper panel relates to CWM and the lower one to Raoǯs diversity. Data are: ȋX ǯspecificǯ – X ǯfixedǯȌ*ͳͲͲ/X ǯspecificǯ with X=TraitCWM or TraitRao. Positive values indicate that intraspecific variability is responsible for 
an increase in CWM or in trait dissimilarity, respectively. Negative values indicate opposite effects. The share (in %) of plant functional composition 
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Finally, we observed a slight decrease in traitsǯ diversity in Forest communities, 
compared to H-Tree ones. This observation supports the hypothesis of (Chesson, 2000) 
stating that convergence can occur not only under harsh conditions but also in more 
fertile environments. This convergence can be explained by the competition between 
species through equalizing fitness mechanisms (Grime, 2006; Spasojevic and Suding, 
2012). 
Functional structure of plant communities in response to soil fertility 
The study showed that water availability (WA) played an important role in explaining 
variations in functional structure throughout the various types of plant communities. In 
particular, it was shown to positively explain functional diversity. This suggests that 
water availability has a strong filtering effect in the event of low water availability, 
associated with trait convergence. Conversely, in the case of high water availability, abiotic constraints are lower and enable various plantsǯ strategies to co-exist. This 
important role of water availability is in line with previous works underpinning water as 
one of the main limiting resource in Mediterranean ecosystems (Pérez-Ramos et al., 
2012). We specify that, in the present study, several soil parameters were correlated and 
our method did not allow isolating pure effects of each facet of soil fertility. This 
methodological challenge of co-varying soil parameters is well known and has already 
been highlighted (García et al., 2006). Nevertheless, our method is able to identify which 
soil parameter relates best to each functional parameter and the selection of WA among 
the best-related variables explaining the diversity of the three traits presently 
considered support its important role. Furthermore, WA also played a positive and 
significant role in functional identity, namely in HvegCWM and LDMCCWM. In agreement 
with our results, Lavorel and Grigulis, (2012) recently reported that the size dimension 
of plant communities may strongly relate to water resources. Indeed, it is acknowledged 
that tall vegetation is characterized by high transpiration flows (due to important 
standing biomass) and on the contrary, short vegetation is associated with high water 
conservation due to low transpiration flows (Falster et al., 2011; Schwinning and 
Ehleringer, 2001). The positive influence of WA on HvegCWM in the present study is thus 
a further argument supporting the strong interaction between the size-axis and water 
resource.   
Partie II – Dǯun amas sédimentaire vers un sol                                                      Chapitre II.2.1  
 
268 
Functional identity of plant communities was also influenced by nutrient availability. 
For example, we observed that higher values of LDMCCWM were related to lower values 
of CEC. This result agrees with previous studies such as the one conducted by Wilson et 
al., (1999) which reported that LDMC is strongly related to plants resource 
acquisition/conservation tradeoff. Indeed, plants showing lower LDMC are 
characterized by fast acquisition of resources and are mainly found in resource-rich 
areas while plants showing a high LDMC are more conservative and most often found in 
areas characterized by resource scarcity. Here, we suggest that the increase in nutrient 
availability, shown by an increase in CEC, promotes plants characterized by a fast 
nutrient acquisition strategy which explains lower values in LDMC, even though the 
overall differences in LDMC between the various types of plant communities remains 
relatively low (Fig 2). This effect is nutrient availability (CEC) on LDMC is thus limited 
here.    
Effect of the functional structure of plant communities on soil fertility 
Our results showed that soil fertility was explained by both functional identity and 
diversity of plant communities. In particular, functional diversity had a positive effect on 
soil fertility (Fig 3). This effect agrees with many previous studies (Díaz et al., 2007; 
Naeem, 2002). This positive effect is generally explained by the complementary role of 
functionally divergent individuals on soil properties. For example, Plant communities 
with highest diversity generally lead to the production of litter of contrasted properties, 
able to feed diverse macro- and microorganisms (Viketoft et al., 2009; Wardle et al., 
2004), as well as to mineralize with contrasting dynamics, promoting a more efficient 
release of nutrients for plants nutrition.    
Plant communities with higher diversity in vegetative height and lower SLACWM (i.e S-
Tree and H-Tree communities) were related to higher SOC and more recalcitrant soil 
organic matter (higher C/N), compared to Herbs and Shrub communities. We know that 
a wide range of vegetative height is linked to an efficient and complementary use of light 
resources (Falster and Westoby, 2003; Moles et al., 2009). This efficient capture of light 
is associated with a high productivity in plant biomass, which can explain an important 
organic carbon input in these ecosystems and thus higher concentrations of SOC. 
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Nevertheless, SOC concentration is also known to be influence by the activity of 
microorganisms involved in SOC mineralization and not only by organic carbon inputs. 
This activity is generally related to the recalcitrance of organic matter, described by the 
C/N ratio. We suggest that recalcitrant organic matter, found in communities dominated 
by trees (higher C/N), favor SOC accumulation because of its poor accessibility to 
microorganism for mineralization. This recalcitrance can be explained by lower values 
of SLACWM in these communities. Indeed, through ǲafter-lifeǳ effects, dead leaves with 
lower SLA are known to be associated with lower litter decomposability (Fortunel et al., 
2009), which can explain that more recalcitrant organic matter (higher C/N) is found in 
communities with lower SLACWM. This effect support the vision of Lavorel et al. (2012) 
who suggested that SLA variations impact trade-offs in nutrient acquisition at the 
ecosystem scale. More precisely, they specify that higher values of SLA are associated 
with ecosystems showing fast nutrient turnover and high productivity, whereas lower 
values of SLA are associated with slow nutrient turnover and nutrient conservative 
ecosystems (Garnier and Navas, 2012). According to this one line reasoning, we thus 
suggest that in the present study, lower SLACWM, found in communities dominated by 
trees (i.e S-Tree, H-Tree), holds one share of responsibility in the increase in SOC and 
C/N in these communities by favoring the accumulation or organic material and not its 
mineralization. Nutrient availability was shown to be affected by both communitiesǯ functional identity 
and diversity. In particular, cation exchange capacity (CEC) was explained by both 
LDMCRao and LDMCCWM. We suggest that the diversity of LDMC positively influences CEC 
through the so-called ǲafter-lifeǳ effect of this functional trait (Grime and Anderson, 
1986). Indeed, LDMC pertains to leave biological and physical resistance, which 
determines the decomposition rate of dead leaves, i.e litter (Cornelissen et al., 1999; 
Wardle et al., 1998). A high diversity in LDMC is thus certainly associated with a high 
diversity of litter decomposability. We suggest that it leads to higher nutrient availability 
in soils through contrasting and complementary decomposition processes. In addition, 
communities with lower LDMCCWM are known to show lower proportions of hard tissues 
in their leaves (Garnier and Laurent, 1994), which favor litter decomposability (Fortunel 
et al., 2009; Kazakou et al., 2009). This can explain the negative effect of LDMCCWM on 
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CEC in the present study, even though here again, only small variations in LDMC 
between were observed the various types of plant communities, suggesting that this 
effect is probably somehow limited. In addition to these effects of plant functional 
parameters on CEC, we emphasize that, as expected, CEC was positively correlated with 
SOC (Table 3). This well known relation is most probably also important in the present 
study to explain CEC variations, through quantitative effects. 
Noticeably, no functional parameter explained Soil P. In addition, we observed that 
Soil P concentrations were particularly low in the present study. This suggests that 
Soil P is and remains a limiting resource throughout all types of plant communities.  
Finally, we highlighted that overall soil fertility (Fertix) was best-related to HvegCWM. 
This result is in line with common knowledge linking ecosystems net primary 
productivity, pertaining to soil fertility to vegetative height (Enquist et al., 2007). 
HvegCWM is thus a good proxy of soil fertility in our case.  
Intraspecific variability and species turnover 
Results showed that even though species turnover is primordial to describe changes in 
the functional structure of plant communities, intraspecific variability can play an 
important role in some cases. In particular, results showed that accounting for 
intraspecific variability had a positive influence on traitsǯ diversity. We suggest that this 
positive influence may be explained by the limiting similarity mechanism (MacArthur 
and Levins, 1967). For example, intraspecific variability played an important role in the 
spread of vegetative height within communities, especially tree-dominated ones, and we 
hypothesize that this stratification enables a more efficient capture of light. 
Furthermore, we found that intraspecific variability played an important role in the 
increase in SLACWM and in the decrease in LDMCCWM from gully H-tree communities to 
control Forest ones. This suggests that itǯs mostly the intraspecific variability which 
discriminate tree-dominated gully communities (H-Tree) under ecological restoration 
from control forest ones. Noticeably, we observed that intraspecific variability played a 
particular role in HvegCWM, especially in S-Tree communities. This reflects that, for a 
given species (mainly tree ones here), differences in vegetative height are important 
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between communities. In the present study, perturbation regimes related to the erosion 
activity of these areas strongly impact plant growth and thus plant vegetative height, 
especially for tree species . Consequently, in these terrains, it is not appropriate to define 
a potential vegetative height for each species, even though the definition of functional 
traits recommends it (Violle et al., (2007). This confirms the already pointed necessity to 
consider intraspecific variability, in particular when studying vegetative height (Albert 
et al., 2012). 
Fig 6 Decomposition of the total variability of plant functional composition (TraitCWM and 
TraitRao) along their best-related soil parameters according to multiple stepwise models 
Both responses and effects links are considered. The upper panel relates to CWM and the lower one to Raoǯs diversity. Variability explained by species turnover is indicated in black. Light grey 
relates to variability explained by intraspecific variability. The effect of co-variation between 
both sources of variability is shown in dark grey.  
 
 The study also underpinned that the Ǯsoil fertility - communitiesǯ functional structureǯ 
linkages are mainly due to species turnover. This result is in accordance with the dominant influence of interspecific variability in communitiesǯ functional structure 
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variations observed here. Nevertheless, intraspecific variability can play a non-negligible 
role in some cases, mainly through shared effects with species turnover. Most 
importantly, co-variation between intra- and interspecific variability always provides additional explanation to the one attributed to species turnover in Ǯsoil fertility - traits diversityǯ linkages. This suggests that communitiesǯ traits dissimilarity interacts with 
soil fertility through both species turnover and intraspecific variability, these two 
sources of variability being most probably driven by limiting similarity. On the contrary, 
the shared effects between inter- and intraspecific variability were found to show an 
opposite effect to the one of species turnover in Ǯsoil fertility - traits identityǯ linkages. 
This suggests that different mechanisms are at stake to explain CWM variations 
respectively related to inter- and intraspecific variability. In particular, with increased 
soil fertility, intraspecific variability tends to drive species to more acquisitive strategies, 
characterized by higher SLA and lower LDMC. On the contrary, species turnover tends to 
favor more competitive species with lower SLA and higher LDMC.   
Conclusion 
This study showed that water availability was one of the main drivers of functional 
diversity in marly gully ecosystems in mountainous and Mediterranean climate. With an 
increase in water availability, environmental filtering was less constraining and we 
suggest that it is the growing competition for resources which fostered plant functional 
diversity, most probably through limiting similarity. The increase in functional diversity 
was related to both species turn-over (with the promotion of contrasting growth-forms 
species, namely herbs, shrubs, tress) and intraspecific variability. In return, functional 
diversity had a positive influence on all facets of soil fertility considered here. In 
addition, in more diverse communities, slightly more conservative species were found, 
characterized by lower SLA and higher LDMC, and these species positively impacted 
nutrient stocks, by slowing ecosystem nutrient cycling. On the contrary, species present throughout the various plant communitiesǯ types tend to slightly evolve toward a more 
resource acquisitive strategy, through intraspecific variability. We suggest that this shift 
was caused by the increased soil fertility in these communities and in return favored soil 
fertility, particularly nutrient availability by increasing nutrients turn-over, even though 
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moderately. In comparison with forested slope communities (controls), tall trees-
dominated gully ecosystems were more nutrient-limited, expected from the phosphorus 
resource which was lower in forest control communities. In addition, species 
composition did not strongly differ between these communities, but intraspecific 
variability was clearly responsible for the evolution of these ecosystems toward more 
acquisitive strategies with faster nutrient cycling, and thus increased soil fertility. In 
these more fertile forested ecosystems, competition is hypothesized to be stronger and 
responsible for moderate trait convergence. The results of the present study provide information on the links between plant communitiesǯ functional structure and soil 
fertility in mountainous and Mediterranean semi-natural degraded ecosystems, which 
received only little attention on this domain yet. These results are thus valuable to 
extend the domain of applicability of well known ecological theories related to plant-soil 
interactions, most often highlighted in grasslands. In addition, it explored the drivers of 
change of soil-plant systems under spontaneous evolution, more than a century after 
restoration works. Consequently, it enables us to better understand the long-term effect 
of restoration strategies.   
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CHAPITRE II.2.2 - ETUDE COMPLEMENTAIRE : ETUDE DE LA FERTILITE DE SOLS DE 
LITS DE RAVINES DE 9 A 136 ANNEES APRES TRAVAUX DE RESTAURATION 
 
Etude de la fertilité de sols en formation dans des lits de ravines 9 à 
136 années après travaux de restauration écologique (Alpes du Sud) 
Erktan, A., Cohen, M., Zerouali, L., Poulenard, J., Cécillon, L. & Rey, F. 
Travail valorisé sous forme de présentation Poster à l’EGU 
 
Résumé [en anglais] 
Marly badlands, showing active eroded gullies and low soil fertility, are found in the 
French Southern Alps for around 250 years. Negative ecological, social and economic 
consequences of such intense erosion historically promoted the ecological restoration of 
these terrains. In a small catchment of 390 ha (Saignon catchment, France), a first wave 
of restoration was run in 1876-78, mainly through Austrian black pine plantation on 
eroded gully sides and fascines in gully floors. A second wave occurred in 2002 and 
focused on gullies partly vegetated on their sides but still showing active gully beds. 
Bioengineering works, made of barriers of Salix cuttings, were implanted in gully beds to 
increase sedimentation and in turn to re-initiate soil formation. This strategy proved to 
be efficient to retain sediment and to favor plant colonization. The aim of this study was 
to investigate soil fertility of sediment mounds retained in gully beds 9 to 136 years 
after their rehabilitation. To answer this question, we compared the topsoil (0-10 cm 
depth) chemical fertility of 6 gully beds restored in 2002 with bioengineering works to 
the one of 5 gully beds belonging to gullies stabilized by pine plantation 136 years ago. 
As a control, sediment mounds found in 15 bare gully beds were also studied. In each 
gully, basic soil characteristics of composite samples were assessed. Vegetative cover, 
plant richness and litter accumulation were also measured. We found that soil organic 
carbon and total nitrogen content significantly increased with time since gully bed 
rehabilitation (4.3±0.4 / 12±1 / 21±2 g.kg-1 and 0.80±0.02 / 1.4±0.02 / 1.7±0.07 g.kg-1) 
for bare gully beds and gully beds rehabilitated 9 and 136 years ago, respectively. 
Carbonate content was lower in restored gullies (average value of 242±5 g.kg-1) 
compared to control ones (547±13 g.kg-1). These results suggest that pedogenesis was 
engaged in both sets of restored gullies (decarbonatation process). Available 
phosphorus was lowest in gully beds restored in 2002 (8.3±4 mg.kg-1; ANOVA test, 
p<0.001), suggesting that phosphorus availability could be a limiting factor to set up 
plant cover recovery dynamics in the early stage of gully rehabilitation. Soil texture is 
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silt loam with sand content varying from 7.1±1.2 to 29±1.3 and 36±1.4 % for bare gully 
beds and gully beds rehabilitated 9 and 136 years ago, respectively. This observation 
agrees with previous results showing that plant barriers do not trap fine sediment, thus 
increasing sand content. In parallel, we observed that plant cover and litter 
accumulation in gully beds were highest in gully beds rehabilitated 136 years ago 
(ANOVA test, p<0.001), contrary to plant richness which did not show any significant 
change in gully beds rehabilitated 9 or 136 years ago (around 4 species.m-2). This 
suggests that plant establishment occurs in the first decade after bed stabilization while 
the spread of the cover requires more time. We conclude that within the first ten years 
after gully beds rehabilitation, a real soil-plant system has already developed with early 
signs of pedogenesis, which could be somehow nutrient limited. Finally, we found that 
soil organic carbon in gully beds appropriately mirrors the biorhexistasic states of 
gullies, suggesting that the evolution of soil fertility in gully beds under restoration is 
more related to the ratio between erosive and vegetative dynamics and not simply to the 
time since restoration works. 
Mots-clés  
Erosion de sols ; Badlands ; Carbone organique ; Disponibilité en nutriments ; Richesse 
spécifique ; Communauté végétale ; Retour dǯexpérience  
Introduction Dǯimportantes surfaces de Badlands sont présentes sur les terrains marneux des Alpes 
du Sud (Descroix and Mathys 2003). Ces zones sont caractérisées par une forte activité 
érosive, essentiellement sous forme de ravines, ainsi que par un couvert végétal peu 
développé et une faible fertilité des sols, réduits à la roche mère en certains points. La 
présence de ces Badlands est imputée à lǯaction conjointe de lǯérosivité des pluies orageuses, de lǯérodibilité des marnes (Descroix and Olivry 2002) et enfin de la 
réduction anthropique du couvert végétal, liée au surpâturage et à la déforestation qui 
ont transformé ce paysage au cours du XVIIIème siècle (Vallauri et al. 2002). Ce sont essentiellement les conséquences négatives à lǯaval causées par dǯimportants transports 
sédimentaires qui ont stimulé la restauration écologique de ces terrains. En particulier, 
dans le bassin versant du Saignon, situé au Nord-Est de Sisteron, une première phase de 
restauration a ainsi été menée entre 1876 et 1878. Le service de Restauration des terrains de montagne ȋRTMȌ de lǯOffice national des forêts avait alors cherché à 
stabiliser ce bassin par des travaux de plantations de pin noirs dǯAutriche ȋPinus nigra) 
Partie II – Dǯun amas sédimentaire vers un sol                                                      Chapitre II.2.2  
 
284 
ainsi que par des travaux de corrections du profil des lits de ravines via lǯimplantation de 
fascines par exemple (Vallauri 1997). De manière générale, ces travaux ont permis de 
revégétaliser dǯimportantes surfaces de Badlands dans les Alpes du Sud. Dans le cas du 
bassin du Saignon, ces travaux ont permis le développement de peuplements forestiers, 
qui stabilisent les ravines (Vallauri 1997). Malgré le succès de ces travaux, certaines 
ravines végétalisées sur leurs versants présentent encore des lits dépourvus de 
végétation, caractérisés par une forte activité érosive et du transport sédimentaire 
(Mathys et al. 2005). Dans le bassin du Saignon, des travaux de restauration de ces lits 
de ravines ont été menés depuis 2002. Ils visent à favoriser la rétention sédimentaire 
dans les lits de ravines par des ouvrages de génie écologique constitués de barrières 
végétales formées de boutures de saules (Salix purpureaȌ. Lǯefficacité des ces ouvrages 
pour retenir des sédiments à été démontrée (Rey 2004). Lǯinfluence de ces ouvrages nǯest cependant pas réduite à leur impact sur la dynamique sédimentaire des lits de 
ravines. En effet, il a été montré que les petites terrasses formées en amont des ouvrages 
constituent des zones privilégiées pour le développement spontané de la végétation 
(Rey et al. 2005, Burylo et al. 2007).  De manière générale, les travaux de restauration menés pour limiter lǯactivité érosive de 
ces terrains ont une influence non seulement sur les dynamiques érosives et sédimentaires mais également sur lǯécosystème en général et particulièrement sur les 
sols. A ce sujet dans le cas du bassin du Saignon, Vallauri et al. (2002) ont montré quǯen 
120 ans, les sols ont en grande partie retrouvé leur profondeur potentielle de 50 cm en 
moyenne. La prospection racinaire ainsi que le développement de communautés lombriciennes sont responsables de lǯamorce dǯune macro-structuration de ces sols, bien 
que leur fertilité reste globalement faible. Lǯeffet du développement récent dǯun couvert 
végétal dans le lit de ravines sur la fertilité des sols, au niveau des « marches dǯescalier » formées par la mise en place dǯouvrage de génie écologique, nǯa en revanche jamais été 
étudié.  Lǯobjectif de cette étude est de mieux comprendre comment évolue la fertilité de sols de lits de ravines après implantation dǯouvrages de génie écologique. Plus particulièrement, 
nous nous intéressons aux phases précoces de développement de ces sols, durant la 
première décennie après travaux. Afin dǯestimer lǯavancement de la pédogenèse dans 
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ces sols, nous avons choisi de les comparer à des sols de lits de ravines restaurées il y a 
136 ans.  
Matériels et méthodes 
Sites d’études et stratégie d’échantillonnage Lǯétude sǯest déroulée dans les Alpes du Sud, dans le bassin versant de la Durance. Les 
mesures se sont essentiellement concentrées dans le bassin versant du Saignon, à 14 km 
au Nord-Est de Sisteron. Des mesures de contrôle dans des lits de ravines non 
végétalisées ont été menées dans le bassin du Bouinenc, à 10 km au sud-est de Digne-
les-Bains car, contrairement au site du Saignon, ce bassin présente dǯimportantes 
surfaces de ravines dénudées. Ces deux sites expérimentaux sont inscrits dans des 
marnes noires du Jurassique et présentent un climat de type méditerranéen et 
montagnard avec une pluviométrie annuelle de 787 mm au Saignon et de 822 mm dans 
le bassin du Bouinenc (Mathys 2006). Les pluies sont inégalement réparties au cours de lǯannée et se concentrent essentiellement (quantitativement parlant) au printemps et à lǯautomne, lors de violents orages.  
Le couvert végétal de ces bassins a été fortement réduit au cours du XVIIIème siècle sous lǯeffet du surpâturage et de la déforestation. Depuis, deux phases de restauration ont été 
menées dans le bassin du Saignon. Au cours de la première phase (1876 - 1878), dǯimportantes plantations de pins noirs dǯAutriche ont été réalisées (Vallauri 1997). Des 
fascines ont également été mises en place pour corriger et stabiliser le lit des ravines marneuses. Les zones du bassin du Saignon ayant fait lǯobjet de tels travaux de 
restauration sont aujourdǯhui essentiellement caractérisées par des peuplements 
forestiers de pins noirs (Pinus nigra) en mélange avec dǯautres résineux ȋPinus sylvestris) 
et feuillus (Acer opalus, Sorbus aria et Quercus pubescens). En sous-couvert, des espèces 
arbustives (Buxus sempervirens, Juniperus communis, Amelanchier ovalis et Ononis 
fruticosa) et herbacées (Achnatherum calamagrostis, Anthyllis vulneraria et Aphyllantes 
monspeliensisȌ sont observées. La deuxième phase de restauration sǯest concentrée sur 
des ravines présentant des versants déjà bien végétalisés mais un lit encore érodé et 
dépourvu de végétation (Rey 2009). Des barrières végétales formées de boutures de 
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saule (Salix purpurea) ont été implantées dans les lits de ces ravines en 2002. Cinq ans après travaux de restauration, une étude a montré quǯun couvert végétal sǯest installé au niveau des terrasses formées dans lǯaccumulation de sédiments en amont de ces 
barrières végétales (Burylo et al. 2007). Ce couvert est essentiellement composé dǯespèces herbacées ȋAnthyllis Vulneraria, Aphyllantes monspeliensis, Achnatherum 
calamagrostis) en mélange avec quelques espèces arbustives (Ononis fruticosa) et 
arborées au stage juvénile (Pinus nigra).  
 
Figure 1 - Types de ravines étudiées  
A - Ravine contrôle non végétalisée. B - Ravine ayant fait lǯobjet dǯune première phase de travaux 
de restauration en 1876-ͳͺ͹ͺ, ayant permi de végétaliser ses versants et dǯune deuxième phase de restauration via lǯimplantation de barrières de boutures saules, ayant permi dǯaméliorer la 
stabilité de son lit. C - Ravine ayant fait lǯobjet de travaux de restauration en ͳͺ͹͸-1878, ce qui a 
mené à sa végétalisation et à la stabilisation de son lit.  
 Nous avons identifié cinq ravines aux lits stabilisés ayant fait lǯobjet de travaux de 
restauration il y a 136 ans et six autres ayant subi deux phases consécutives de 
restauration, une en 1876-78 qui a permis de végétaliser leurs versants, puis lǯautre en ʹͲͲʹ qui a permis dǯaméliorer la stabilité de leurs lits ȋFig 1). En se référant à une 
classification établie par Rey (2002), ces onzes ravines représentent bien la gamme des 
différents types de ravines trouvées dans les Alpes du Sud le long dǯun gradient de bio-
Barrière de rejets de 
boutures de saules
A B C
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rhéxistasie. Ainsi, parmi les ravines ayant fait lǯobjet de travaux de restauration il y a 
136 ans, une est de type inactive et très stable (Type I), une autre de type inactive stable 
(Type II), une autre encore de type ravine inactive fragile (Type III) et enfin les deux 
dernières sont de type ravines inactives très fragiles (Type IV). Parmi les ravines dont 
les lits ont été aménagés en 2002 par des travaux de génie écologique, trois sont de type 
inactifs fragiles (Type III) et trois autres sont de type actives à tendance biostasique 
(Type V). Enfin, cinq ravines non végétalisées ont été identifiées dans le bassin du 
Bouinenc pour servir de contrôle négatif (Fig 1).  
Caractérisation des communautés végétales de lits de ravines 
Liste des espèces identifiées dans les 
















 Pour chaque ravine étudiée, la végétation a été caractérisée au niveau de ͷ quadra dǯͳm2 
répartis de façon homogène sur tout le profil en long de la ravine. Etant donné le faible nombre dǯespèces végétales présentes dans les lits de ravines, nous avons effectué un 
relevé exhaustif des espèces observées dans chaque quadra, permettant de calculer leur 
Tableau 1 - Liste des espèces 
végétales observées dans les lits de 
ravines du bassin du Saignon (Alpes 
du Sud)  
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richesse spécifique. La liste détaillée des espèces identifiées dans les lits de ravines est 
indiquée dans le tableau 1. La couverture végétale totale au niveau de chaque quadra a 
été obtenue en estimant visuellement le pourcentage de surface du quadra recouvert par 
la projection du couvert végétal sur le sol. La quantité de litière présente au niveau de 
chaque quadra a également été estimée visuellement selon une échelle allant de 0 à 4, 
avec 0 : absence de litière ; 1 : proportion de la surface du quadra recouvert par de la 
litière inférieure à 25 % ; 2 : proportion de la surface du quadra recouvert par de la 
végétation comprise entre 25 et 50 % ; 3 : proportion de la surface du quadra recouvert 
par de la végétation comprise entre 50 et 75 % et enfin  4 : proportion de la surface du 
quadra recouvert par de la végétation supérieure à 75 %. 
Caractérisation de la fertilité des sols de lits de ravines 
Des échantillons de sols ont été prélevés dans les lits de ravines entre 0 et 20 cm de profondeur à lǯaide dǯune tarière. Trois échantillons de sols ont été prélevés de façon 
aléatoire au sein de chaque quadra afin de former un échantillon composite. Pour le cas 
des ravines de contrôle non végétalisées, seul un quadra par ravine a été considéré. 
Après avoir grossièrement cassé les mottes de sol, les échantillons ont été séchés à lǯair 
libre durant 5 jours. Les mesures chimiques des paramètres du sol ont été réalisées sur 
la fraction de terre comprise entre 0 et 2 mm. Plus précisément, nous avons mesuré la 
teneur en carbone organique (NF ISO 10694, 1995), la quantité dǯazote total ȋNF )SO 
13878, 1998), le phosphore disponible (NF ISO 11263, 1994) et le taux de calcaire total 
(NF ISO 10693, 1995), en utilisant des procédures standardisées. La granulométrie a 
également été mesurée. La distribution des particules de sol contenues dans la fraction 
supérieure à 1 mm a été déterminée par tamisage avec agitation sur une colonne de tamis aux diamètres suivants dans lǯordre décroissant : 8 mm ; 6,3 mm ; 5 mm ; 
3,15 mm ; 2,5 mm ; 2 mm ; 1,6 mm et 1,25 mm. La distribution élémentaire des 
particules de sols contenues dans la fraction inférieure à 1 mm a été mesurée par un granulomètre laser ȋMalvern  Mastersizer ʹͲͲͲȌ après ͳͲ minutes dǯagitation et de 
sonication. Les particules de sol ont été classées en trois fractions : les argiles (clays (0 
µm < argiles < 2 µm), les limons (2 µm < limons < 50 µm) et les sables (50 µm < sables < 
2 mm). 




Les différences en termes de végétation et de fertilité des sols entre les divers types de ravines ȋdéterminés par lǯâge ou par le type biorhéxistasiqueȌ ont été étudiées à lǯaide dǯanalyses de la variance ȋANOVAȌ puis de tests post-hoc de Tukey. Les analyses statistiques ont été réalisées à lǯaide du logiciel R ȋversion ʹ.ͳͶ.ͳȌ.  
Résultats et discussion 
Caractérisation des communautés végétales de lits de ravines en cours de 
restauration écologique 
Les résultats montrent que la richesse spécifique des lits de ravines ne diffère pas 
significativement entre des ravines dont le lit a été stabilisé 136 ans ou seulement 9 ans 
auparavant (Fig 2 AȌ. )l est dǯenviron ͵,ͷ espèces par mètre carré. Cela suggère que lǯinstallation des diverses espèces végétales caractéristiques de ce milieu ne requiert que 
quelques années. Ce résultat confirme des études précédemment réalisées à ce sujet 
(Rey et al. 2005, Burylo et al. 2007). Cette installation relativement rapide peut sǯexpliquer par le fait que les terrasses formées par accumulation de sédiments en 
amont des barrières végétales de saules forment des pièges à graines efficaces 
immédiatement et où les contraintes érosives sont moindres, favorisant ainsi lǯinstallation spontanée de végétation. De plus, Burylo et al. ȋʹͲͲ͹Ȍ ont montré que le 
développement de végétation dans le lit de ravines marneuses en cours de restauration 
est fortement dépendant de la présence de végétation sur les versants. Nos résultats 
confirment donc cette observation. La végétation présente sur les versants favorise lǯinstallation dǯindividus végétaux dans le lit des ravines non seulement en fournissant 
des graines mais également par marcottage ou simplement par glissement dǯindividus en place des versants vers le lit ȋBurylo et al., ʹͲͲ͹Ȍ. Ce dernier mode dǯinstallation est 
particulier aux milieux présentant des contraintes érosives fortes, telles que les ravines 
marneuses considérées ici.  
Au contraire, le couvert végétal de lits de ravine augmente significativement avec le 
temps écoulé depuis sa stabilisation. Ainsi les ravines dont le lit a été stabilisé il y a 9 ans 
présentent un taux moyen de couverture végétale de 23 % alors que ceux stabilisés 
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depuis 136 ans atteignent un taux de couverture de 48 % en moyenne (Fig 2 B). Ce 
résultat est là encore en accord avec de précédentes études (Rey et al., 2005), indiquant que durant les deux premières années suivant lǯimplantation dǯouvrages de génie 
écologique dans le lit de ravines, bien que la colonisation du milieu par de nouvelles 
espèces soit relativement aisée, le développement du couvert végétal global reste faible. 
De manière remarquable, les taux de couverture végétale observés dans la présente 
étude, 9 ans après installation des ouvrages, sont comparables à ceux observés 2 ans 
après les travaux de restauration (Rey et al., 2005). Ceci montre que le développement du couvert végétal sǯeffectue essentiellement durant les deux premières années suivant 
les travaux de restauration. Sa progression par la suite reste difficile, potentiellement à 






Figure 2 - Evolution des 
caractéristiques du couvert 
végétal et de la litière de lits de 
ravines en cours de restauration 
Les histogrammes représentent la 
moyenne ± erreur standard. Les 
lettres indiquent les différences 
significatives entre les divers types 
de ravines considérées (ANOVA et 





















































































































La quantité de litière accumulée dans les lits de ravine augmente également 
significativement avec le temps depuis les travaux de restauration du lit des ravines 
(Fig 2 C). Etant donné les contraintes érosives de ces milieux, nous suggérons que lǯaccumulation de litière est le reflet de la stabilité de ces lits. Nous suggérons ainsi quǯune plus grande accumulation nǯest donc pas forcément représentative dǯun apport plus important de litière, ni dǯune moins bonne décomposition de la litière. Le gradient 
de temps depuis les travaux de restauration semble donc bien représenter un gradient 
de stabilité des lits de ravines, marqué par une accumulation croissante de litière. La 
rétention de débris végétaux, probablement majoritairement issus du couvert végétal des versants, présente certainement un rôle important dans lǯapport en matière 
organique dans les sols de lits de ravines en cours de restauration.  
Caractérisation de la fertilité des sols de lits de ravines 
Les résultats montrent que, dans lǯensemble, les caractéristiques des sols de lits de ravines varient significativement avec lǯâge des travaux de restauration de leurs lits. Par exemple, le taux de carbone organique ainsi que dǯazote total augmente 
significativement avec le temps, suggérant ainsi que la fertilité des lits de ravines 
augmente significativement au cours du temps dans des ravines en cours de 
restauration écologique (Fig 3 A, B). Les modifications du couvert végétal au cours de la 
restauration écologique des ravines induisent donc de véritables changements au niveau 
des propriétés des sols de lits de ravines.  
Plus particulièrement, le taux de carbone organique varie de 4.3±0.4 g kg-1 dans des lits 
de ravines nues (contrôle) à 21±2 g kg-1 dans des lits de ravines dont la stabilisation a 
démarré il y a 136 ans (Fig 3 A). En position intermédiaire, les ravines dont le lit a fait lǯobjet de travaux de restauration en ʹͲͲʹ présentent des taux de carbone organique de 
12±1 g kg-1. En plus de marquer un accroissement de la fertilité de ces lits de ravines, cette augmentation de carbone organique est certainement reliée à lǯévolution de la 
stabilité des sols de lits de ravines (Chapitre II.1). Le taux de carbone organique présente 
en effet un rôle positif dans la stabilité structurale des horizons de surface avec une 
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influence particulière sur les phénomènes de battance et de ruissellement. Plus 
particulièrement, Le Bissonnais and Arrouays (1997) ont montré quǯen deçà de la valeur 
seuil de 15 g kg-1 de carbone organique, la stabilité structurale des sols de « touyas » 
sous monoculture de maïs était fortement diminuée. En extrapolant cette observation au 
cas présent des lits de ravines, cela suggère que la stabilité structurale des lits de ravines 
augmente avec le temps depuis les travaux de restauration. Plus particulièrement, les ravines restaurées depuis ͻ ans seraient proche ainsi dǯun seuil  en termes de stabilité 
structurale car leur taux de carbone organique des sols avoisine 15 g kg-1. Ceci suggère que lǯaugmentation significative de la stabilité structurale des horizons de surface de lits 
de ravines requiert environ une décennie.   
 
Figure 3 Evolution de la fertilité de sols de lits de ravines en cours de restauration 
Les histogrammes représentent la moyenne ± erreur standard. Les lettres indiquent les 
différences significatives entre les divers types de ravines considérées (ANOVA et test HSD de 
Tukey).  
 
De manière remarquable, le taux de carbonates diminue significativement dans les lits 
de ravines en cours de restauration modérément calcaires, comparativement aux ravines nues de contrôle, très fortement calcaires ȋdǯaprès la classification GEPPA, 
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horizons supérieurs de lits de ravines. Cette diminution des carbonates marque un 
début de pédogenèse, qui reste cependant encore peu avancée, même 136 ans après les 
opérations de restauration des lits de ravines. Le taux de carbonates reste en effet 
relativement élevé, ce qui suggère une saturation du complexe dǯéchange impliquant 
une faible disponibilité des nutriments pour les plantes.  
Dans le cas du phosphore, la disponibilité de cet élément varie significativement entre 
les divers types de ravines étudiées et reste globalement très faible. Elle est maximale 
dans les ravines nues, minimales dans les ravines au lit stabilisé depuis 9 ans et 
intermédiaire dans les ravines stabilisées depuis 136 ans (Fig 3 D). Cette plus grande 
disponibilité du phosphore dans les ravines non végétalisée peut être expliquée par le fait que dans ces ravines, le phosphore disponible nǯest pas capté par la végétation 
puisque ces lits de ravines en sont dépourvus. La légère augmentation de phosphore 
disponible dans les lits de ravines végétalisées depuis 136 ans, en comparaison de ceux 
stabilisés depuis 9 ans, marque une légère diminution du caractère limitant de cet 
élément.   
Figure 4 Différences de teneur 
en carbone organique de lits de 
ravines en fonction de leur type 
biorhéxistasique (n = 11) Le 
temps depuis les derniers travaux de restauration nǯest pas 
considéré. Les histogrammes 
représentent la moyenne ± erreur 
standard. Les lettres indiquent les 
différences significatives entre les 
divers types de ravines 
considérées (ANOVA et test HSD 
de Tukey).  
 
La fertilité des sols de lits de ravines en cours de restauration écologique augmente donc 
globalement avec le temps écoulé depuis les travaux de restauration. Après une 
décennie, un début de pédogenèse est en place, mais les propriétés de ces sols restent 
limitées, particulièrement en termes de disponibilité en nutriments. Ce résultat à lǯéchelle des lits de ravines confirme les travaux plus généraux de Vallauri ȋͳͻͻ͹Ȍ à 
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Fertilité des sols de lits de ravines et biorhéxistasie 
Les résultats montrent que la typologie formulée par Rey (2002) permettant le 
positionnement des ravines marneuses des Alpes du Sud dans un gradient de 
biorhéxistasie se traduit dans la présente étude par un gradient de carbone organique 
(Fig 4Ȍ. Ainsi, les lits de ravines présentent des teneurs en carbone organique dǯautant plus élevées quǯelles se rapprochent de lǯextrémité biostasique du gradient. A lǯinverse 
les ravines à tendance rhéxistasiques présentent des taux de carbone organique 
moindres au niveau de leurs lits. Le taux de carbone organique étant lié à la stabilité structurale ainsi quǯà la fertilité des sols, ce gradient de carbone organique traduit donc 
bien de la stabilité structurale ainsi que de la fertilité des lits de ravines en cours de restauration. Etant donné que lǯâge des travaux de restauration nǯa pas été pris en compte dans ce cas, ce résultat montre que lǯévolution des propriétés des sols de lits de ravines nǯest pas simplement fonction du temps. En effet, lǯétat dǯavancement de la 
restauration des ravines semble plutôt être assimilé à leur position dans le gradient biorhéxistasique, dépendant du ratio entre lǯactivité érosive et la dynamique végétale.  
Conclusion 
Cette étude a montré que durant la première décennie suivant lǯinstallation dǯouvrages 
de génie écologique, un véritable système sol-plante sǯest mis en place avec des signes 
précoces de pédogenèse, bien que la fertilité globale de ces lits de ravines reste limitée. 
Par ailleurs, nous avons ainsi montré que la fertilité des lits de ravines en cours de 
restauration est donc certes globalement liée au temps depuis les travaux de 
restauration, mais surtout et de manière plus fine au positionnement de celles-ci dans 
un gradient biorhéxistasique. 
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Dans cette deuxième partie, nous nous sommes intéressés à lǯévolution des propriétés 
des sols de lits de ravines suite à des travaux de restauration écologique. Plus 
particulièrement, nous avons cherché à relier le type de couvert végétal se développant 
dans les lits de ravines aux propriétés des sols en formation dans ces milieux.  
Dans les chapitres 1 et 2.1, nous nous sommes concentrés sur des ravines présentant 
des versants peu végétalisés, ainsi encore actifs du point de vue érosif, et des lits en marches dǯescaliers sur lesquelles des communautés végétales de petites tailles se sont 
installées sporadiquement suite à des travaux de restauration effectués il y a plus de 
cent ans. Les résultats obtenus dans ces chapitres permettent donc par extrapolation de 
mieux comprendre comment peut évoluer, sur le long terme, le système sol-plante dans 
des lits de ravines initialement peu végétalisées, y compris sur leurs versants, suite à lǯimplantation dǯouvrages de génie écologique ȋcas du bassin du Francon par exemple, aménagé en ʹͲͲͺȌ. Cette étude montre quǯune pluralité de types de communautés 
végétales peut se développer dans les lits de ravines suite à des travaux de restauration et que les propriétés des sols de ces lits dépendent du type de végétation qui sǯy est 
installé (Figure 29). Ainsi les communautés dominées par des espèces herbacées 
montrent une moindre fertilité et une moindre stabilité des agrégats de leurs sols. A lǯinverse, les communautés dominées par des arbres, particulièrement de grandes 
tailles, présentent une fertilité et une stabilité des agrégats de sols plus importantes. 
Malgré ces différences, nous soulignons que seule la stabilité des agrégats varie 
fortement entre les types de communautés végétales. La fertilité des lits de ravines, en 
dépit de différences notables, reste globalement limitée avec une relativement faible 
disponibilité en éléments nutritifs (eau et nutriments) pour les plantes et ce, quel que 
soit le type de communauté de lit de ravine considéré (Figure 29).  
Nous avons ensuite cherché à identifier les paramètres clés expliquant les changements 
de propriétés des sols de lits de ravine en fonction des types de communautés végétales qui sǯy développent. Nous avons montré que la stabilité des agrégats des sols est 
favorisée par le carbone organique, particulièrement pour des concentrations 
supérieures à 12,5 g kg-1, ce qui correspond majoritairement aux communautés 














































Figure 29 - Lien entre type de végétation et propriétés des sols de lits de ravines en cours de restauration  
Schéma récapitulatif des chapitres 1 et 2.1 de la partie II. La partie du haut montre les divers types de communautés végétales 
observés plus de cent ans après travaux de restauration de ravines dénudées. La partie du bas détaille les différences en termes 
de stabilité des agrégats et de fertilité des sols associées à ces divers types de communautés végétales. Elle présente également le rôle des principaux déterminants de ces propriétés des sols, notamment ceux relatifs aux traits des plantes à lǯéchelle des 
communautés végétales. Hveg : hauteur végétative  
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dominées par des arbres (Figure 29). Dans ces communautés, la diversité des racines en termes de diamètres favorise également significativement la formation dǯagrégats 
stables. Par contre, dans les communautés dominées par des espèces herbacées ou 
arbustives, qui présentent généralement de faibles concentrations en carbone organique 
(<12,5 g kg-1), un des paramètres importants favorisant la stabilité des agrégats reste la 
diversité des espèces (Chapitre 1). Ces résultats confirment les conclusions de plusieurs 
études récentes sur le sujet (Le Bissonnais et al. 2007, Pohl et al. 2009, Martin et al. 
2010). Concernant lǯétude de la fertilité des sols, nous avons montré que la disponibilité 
en eau est un élément clé favorisant la diversité des traits des communautés de lits de 
ravines. En retour, la diversité des traits épigés (SLA, LDMC et hauteur végétative) 
influence positivement la fertilité des sols, certainement grâce à la complémentarité des stratégies des plantes pour lǯutilisation des ressources ȋChapitre ʹ.ͳȌ. La diversité des 
espèces, mais également celle des traits racinaires et épigés, sont donc des points 
importants pour expliquer les propriétés des sols de lits de ravines (Figure 29). Ces 
résultats confirment le rôle positif de la diversité, particulièrement celle des traits, dans 
le fonctionnement des sols en particulier (Fornara & Tilman 2008) et des écosystèmes 
en général (Hooper et al. 2002). 
Le dernier chapitre de cette partie est une étude complémentaire, moins poussée en termes dǯanalyse des interactions plante-sol que les chapitres précédents mais qui 
apporte des informations intéressantes pour replacer les résultats obtenus dans un contexte temporel dǯavancement de la restauration. Ce chapitre sǯest focalisé sur lǯétude de la fertilité des sols de lits de ravines suite à lǯimplantation dǯouvrages de génie 
écologique dans des ravines qui présentaient déjà un important couvert au niveau des versants et un lit encore dénudé. )l permet donc dǯétudier directement comment évoluent les propriétés des sols de lits de ravines au niveau dǯouvrages de génie 
écologique lors de la première décennie après les travaux. Les résultats obtenus ne peuvent cependant sǯappliquer quǯà des ravines initialement végétalisées sur leurs 
versants. On souligne que dans ce cas où les versants des ravines étaient déjà bien 
végétalisés, ͻ ans après lǯimplantation dǯouvrages de génie écologique, les lits de ravines 
montrent des teneurs en carbone organique similaires à celles observées dans des lits de 
ravines présentant des communautés végétales de types variés (herbacées, arbustes et 
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arbres, y compris des individus de grande tailleȌ qui ont fait lǯobjet de travaux de 
restauration il y a plus de cent ans mais pour lesquelles seul un faible couvert végétal est 
présent sur les versants (Chapitre 2.1). Cela montre que la présence de végétation sur les versants permet dǯobtenir en ͻ ans après travaux de restauration des valeurs de 
carbone organique des sols semblables à celles obtenues plus de cent ans après travaux 
dans le cas où les versants sont fortement dénudés (Figure 30). Cela montre bien que le temps écoulé après des travaux de restauration nǯest pas un paramètre suffisant pour étudier lǯévolution des propriétés, notamment de fertilité, des sols de lits de ravines.  
 
 
Figure 30 - Relations entre les propriétés des sols de lits de ravines, l’importance 
du couvert végétal et le temps depuis les derniers travaux de restauration. 
Synthèse effectuée à partir des résultats de la partie II. On note que les lits de ravines 
récemment stabilisés et fortement végétalisés sur leurs versants présentent des propriétés de sols similaires aux lits de ravines ayant fait lǯobjet de travaux de 
restauration il y a plus de cent ans et présentant un faible couvert végétal sur les 
versants. La présence initiale de végétation sur les versants est donc un facteur clé pour lǯévolution du système sol-plante de lits de ravines en cours de restauration écologique. 
 Lǯévolution des propriétés de ces sols en formation semble en effet plus dépendre de la balance entre lǯactivité érosive du milieu, qui « rajeunit » les sols, et le développement dǯun couvert végétal, qui influence positivement la fertilité des sols ainsi que la stabilité 
des agrégats.  Au sein de ce modèle général lié à la biorhexistasie des ravines, le type de 
végétation apporte des informations supplémentaires pour comprendre des différences significatives en termes de propriétés des sols au niveau de ravines dǯun même type 
biorhexistasique (chapitre 1 et 2.1).  
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L’APPROCHE PAR LES TRAITS ET LES APPORTS DE LA THESE EN ECOLOGIE DES 
COMMUNAUTES 
Une utilisation originale des traits fonctionnels végétaux Dans cette thèse, nous avons choisi dǯutiliser les traits végétaux comme point dǯentrée 
pour mieux comprendre les interactions plante-sol impliquées dans la formation de sols 
de lits de ravines érodées en cours de restauration écologique. Nous avons adopté une 
utilisation originale des traits ne se limitant pas à la définition la plus classique (et restrictiveȌ des traits fonctionnels. En effet, dǯaprès (Violle et al. 2007), les traits 
fonctionnels sont des paramètres morphologiques, phénologiques ou physiologiques 
mesurables à lǯéchelle de lǯindividu, de la cellule à lǯorganisme entier, sans référence à lǯenvironnement ou dǯautres niveaux dǯorganisation, et qui influencent la fitness des 
individus, i.e leur capacité à survivre, croître et se reproduire. Dǯaprès cette définition, 
seules les fonctions écologiques relatives à la fitness des individus peuvent donc être 
étudiées par les traits fonctionnels. Dans cette thèse, nous avons utilisé le raisonnement 
propre au champ de recherche des traits fonctionnels pour étudier divers processus 
impliqués dans la formation de sols, sans que ceux-ci ne soient directement reliés à la 
fitness des individus dont les traits ont été mesurés. Les traits végétaux ont donc été 
utilisés ici pour relier les propriétés des plantes au fonctionnement général des 
écosystèmes de lits de ravine, i.e aux flux de matière et dǯénergie qui les caractérisent. 
Plus particulièrement, nous nous sommes intéressés à deux types de processus 
impliqués dans la formation de ces sols. Premièrement, nous avons étudié un processus 
géomorphologique : la rétention de sédiments ȋPartie )Ȍ. Dans ce cas, cǯest 
essentiellement le rôle mécanique des traits végétaux qui nous a intéressés. Cette 
utilisation des traits pour comprendre un processus géomorphologique et non 
écologique est relativement peu développée. Elle rejoint cependant plusieurs études, essentiellement menées à lǯéchelle de lǯindividu, visant à relier la morphologie des 
plantes à leur capacité à fixer les sols (Stokes et al. 2009, Burylo et al. 2012b) ou comme 




Chapitre I.1.1 Chapitre I.2 Chapitre II.1 Chapitre II.2.1
Géomorphologique Géomorphologique Ecologique Ecologique
Rétention sédimentaire Rétention sédimentaire Stabilité des agrégats de sols Fertilité des sols
Barrière de rejets de saules Barrières d'espèces 
herbacées, arbustives et 
arborées (juvénile), seules ou 
en mélange
Communautés spontanées 
(ilot de végétation) dominées 
par des espèces herbacées, 
arbustives ou arborées 
Communautés spontanées (ilot 
de végétation) dominées par 
des espèces herbacées, 
arbustives ou arborées 
Diamètre basal Diamètre basal Diamètre racinaire SLA
Ramification basale Ramification basale RMD LDMC
Densité en tiges Densité en tiges RLD Hauteur végétative
POS SLA % racines fines
LDMC % racines très fines
Surface foliaire SRL
Densité foliaire basale
Diamètre basal Diamètre racinaire SLA
Ramification basale LDMC




Role mécanique Role mécanique Role biologique Role biologique
 - Positif (diamètre et 
ramification basale)
- Positif (surface foliaire)            
- Négatif (ramification basale)       
- Positif (% racines fines et 
très fines, via des effets 
partagés)
- Positif (Hauteur végétative)          
- Négatif (SLA et LDMC)
Non testée Négatif (SLA et surface 
foliaire)
Positif (diamètre racinaire) Positif (SLA, LDMC, Hauteur 
végétative)
Partie I Partie II
Type de processus étudié
Processus étudié
Role général des traits
Role des traits moyens de la 
communauté (traits concernés)
Role de la diversité des traits                           
(traits concernés)
… en considérant le 
trait moyen de la 
communauté
… en considérant la 
diversité des traits
Traits étudiés …


















Figure 31 - Bilan de l’utilisation de l’approche par les traits pour comprendre la formation de sols de lits de ravines en cours de 
restauration écologique Les types de processus et les divers traits végétaux étudiés sont listés. Les résultats obtenus relatifs au rôle des traits 
végétaux dans les processus géomorphologique et écologique étudiés sont indiqués en bas de la figure. En particulier, le rôle des valeurs dominantes 
de traits et celui de leur diversité y sont résumés.  
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nous avons utilisé les traits pour comprendre les interactions entre les communautés 
végétales et les propriétés des sols de lits de ravines en cours de restauration (Partie II). 
Là encore les propriétés des sols étudiés sont utiles pour comprendre le fonctionnement 
de ces écosystèmes en cours de restauration mais ne sont pas directement reliées à la 
fitness des plantes. Nous avons ainsi détourné les traits fonctionnels de leur utilisation classique pour en faire un outil permettant dǯapprocher les interactions entre les 
communautés végétales et les processus géomorphologiques et écologiques en jeu dans 
la restauration des sols de lits de ravines érodés. Cette utilisation rejoint le champ de recherche qui vise à évaluer les processus et les services écosystémiques à lǯaide des 
traits fonctionnels (de Bello et al. 2010, Lavorel & Grigulis 2012, Lavorel 2013).  
Importance des valeurs dominantes de traits vs. diversité des traits dans les processus 
impliqués dans la restauration de ravines érodées Nous avons porté un intérêt particulier à comprendre lǯeffet de la diversité des traits sur 
la formation des sols. Nous avons observé que la diversité des traits ne favorise pas la rétention de sédiments, limitant ainsi lǯeffet des communautés végétales sur lǯinversion de la dynamique érosive au profit dǯune dynamique sédimentaire dans les lits de ravines 
en cours de restauration (Chapitre I.2, Figure 31). Au contraire, en ce qui concerne les 
propriétés des sols, nous avons montré que la diversité des traits végétaux (racinaires et 
épigés) influence positivement la stabilité des agrégats ainsi que la fertilité des sols de 
lits de ravines (Chapitre II.2.1, Figure 31Ȍ. Ces résultats montrent quǯune plus grande diversité nǯest pas toujours bénéfique pour favoriser la restauration écologique. Plus particulièrement, ces résultats suggèrent que la diversité nǯest pas bénéfique lorsque que lǯon se focalise sur un rôle mécanique de communautés végétales sur des 
dynamiques géomorphologiques. Au contraire, dans le cas de processus écologiques, la 
diversité des traits joue un rôle positif car elle est associée à une plus grande diversité et 
potentiellement complémentarité en termes de biologie des individus (Tilman et al. 
1997). Ce résultat vient donc nuancer le rôle généralement positif souvent prêté à la 
diversité des espèces dans le fonctionnement général des écosystèmes. Plus 
particulièrement, ce travail de thèse souligne que les plantes peuvent interagir avec de 
nombreuses fonctions des écosystèmes, relevant non seulement de processus 
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écologiques, en lien avec la biologie des espèces, mais également géomorphologiques, en 
lien avec les propriétés mécaniques des tissus végétaux et que seuls les processus 
écologiques sont favorisés par la diversité des traits dans le cas présent. Les résultats de cette thèse viennent également apporter une pierre à lǯédifice dans la 
compréhension du rôle des valeurs de traits dominantes vs. la diversité des traits dans le 
fonctionnement des écosystèmes. Nous avons montré que les processus 
géomorphologiques et écologiques étudiés dans cette thèse sont à la fois influencés par 
les valeurs de traits dominantes des communautés (traits moyens) et par la diversité des 
traits (Figure 31). Cela confirme que les hypothèses du ratio de masses (Garnier et al. 
2004) et de la diversité (Tilman et al. 1997) sont complémentaires pour expliquer le 
fonctionnement des écosystèmes. Plus particulièrement, les résultats de cette thèse apportent des éléments dǯinformation à propos de ces deux hypothèses dans le contexte 
particulier de la restauration écologique de lits de ravines érodés, relativement peu 
étudiée sous cet angle.  
L’APPROCHE PAR LES TRAITS ET LES APPORTS DE LA THESE EN ECOLOGIE DE LA 
RESTAURATION 
La restauration écologique dǯécosystèmes dégradés requiert le passage de seuils, 
abiotiques et biotiques (Hobbs and Harris 2001). Dans cette thèse, nous avons choisi dǯétudier deux processus impliqués dans la restauration de ravines érodées. Bien que nous nǯayons pas particulièrement cherché à identifier précisément des valeurs seuils 
dans notre étude, les résultats du présent travail apportent un éclairage sur la manière 
dont des ravines érodées peuvent évoluer vers un état restauré via le passage de seuils 
(Figure 32Ȍ. Premièrement, nous avons étudié lǯeffet de barrières végétales dans le lit de ravines érodés sur la formation dǯamas sédimentaires. Cette première étape de la 
restauration requiert un changement important des propriétés physiques du milieu. Elle 
peut donc être assimilée à un seuil abiotique (Figure 32). De manière originale, la 
végétation joue un rôle important dans le passage de ce seuil en favorisant la rétention 
de sédiments (Partie I). Ce ne sont donc pas uniquement des travaux de restauration, agissant directement sur les propriétés physiques du milieu, qui sont à lǯorigine du 
passage de ce seuil, mais également la végétation implantée (Chapitre I.1), voire 
 Discussion générale  
 
306 
spontanée (Chapitre I.2) via son effet sur la dynamique sédimentaire dans les lits de ravines. En particulier, nous avons montré lǯexistence dǯune valeur seuil en termes de 
diamètre de rejets (trait morphologique épigé) de Saules (6 mm) au-delà de laquelle les 
barrières de rejets sont efficaces pour retenir des sédiments dans des lits de ravines marneuses. Des communautés biotiques ȋici végétalesȌ peuvent donc être à lǯorigine du passage dǯun seuil abiotique, ici relatif à la dynamique sédimentaire. Plus 
particulièrement, nous avons montré que les traits végétaux constituent un point dǯentrée pertinent pour mieux comprendre lǯeffet des communautés végétales sur la rétention de sédiments. Les traits végétaux à lǯéchelle des communautés forment donc 
dans ce cas un outil intéressant pour approcher les mécanismes plante-sol à la base du passage dǯun seuil abiotique pour la restauration de ravines érodées.    
 
Figure 32 - Bilan de l’apport de la thèse dans la compréhension des processus écologiques 
de restauration de ravines érodées La première partie de cette thèse apporte des éléments dǯinformation sur le rôle des traits végétaux dans la formation dǯamas sédimentaires, première 
étape nécessaire à la restauration des ravines et relevant du franchissement dǯun seuil abiotique. 
La seconde partie de cette thèse vient éclairer comment les traits végétaux de communautés 
interagissent avec les propriétés de sols dans des lits de ravines en cours de restauration. Ces 
interactions sont impliquées dans le franchissement dǯun seuil biotique. )nspiré de (obbs & 
Harris (2001). 
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Deuxièmement, nous avons étudié comment les traits des communautés végétales de lits 
de ravines évoluent conjointement aux propriétés de leurs sols. Cette deuxième étape de lǯévolution du lit des ravines relève dǯimportantes modifications biotiques du système 
sol-plante et peut donc être reliée à un seuil biotique, nécessaire à la restauration des 
ravines (Figure 32). Les résultats de la deuxième partie de cette thèse éclairent ainsi le 
processus selon lequel des écosystèmes de lits de ravines érodés peuvent franchir un 
seuil biotique les menant vers un état restauré. Là encore, nous avons montré que les traits végétaux à lǯéchelle de communautés forment un outil pertinent pour mieux 
comprendre les interactions entre plantes et sol qui permettent de recouvrer lǯintégrité 
biotique de ces écosystèmes (Chapitres II.1 et II.2.1).  Lǯapproche par les traits végétaux a ainsi été utilisée dans cette thèse de façon originale dans un contexte dǯécologie de la restauration. Cette approche a permis de mieux 
comprendre comment les communautés végétales peuvent influencer le passage de 
seuils abiotiques et biotiques. Elle a également permis de tirer des conclusions sur les 
interactions sol-plante dans le cadre de la restauration de ravines érodées, sans avoir à faire appel au niveau dǯorganisation de lǯespèce. Ainsi débarrassés du lien à la 
contingence floristique, les résultats obtenus sont potentiellement plus facilement comparables à ceux obtenus par dǯautres études. Les résultats de cette thèse confirment que lǯutilisation originale de lǯapproche par les traits en écologie de la restauration 
présente un fort potentiel pour améliorer les connaissances dans ce domaine, comme 
suggéré par Pywell et al. (2003). 
DE L’ETAT DEGRADE VERS L’ETAT RESTAURE : ECLAIRAGES APPORTES PAR LES 
THEORIES DE LA SUCCESSION ET DES ETATS ALTERNATIFS 
Nous avons étudié divers états dǯécosystèmes de lits de ravines se répartissant entre 
deux extrêmes : lǯétat totalement dégradé, dépourvu de végétation et dominé par une dynamique érosive et lǯétat totalement restauré, complètement végétalisé et donc 
dominé par une dynamique végétale. Dans la deuxième partie de cette thèse, nous nous 
sommes particulièrement concentrés sur un état intermédiaire où les lits de ravines présentent des versants nus et des lits en marches dǯescalier, colonisés par divers types 
de communautés végétales  (herbacées, arbustives et arborées). Cet état est dit 
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intermédiaire car il est le fruit dǯun équilibre entre dynamiques érosives et végétales qui lǯinfluencent toutes deux. Au sein même de cet état, les résultats de cette thèse ont 
montré que le type de couvert végétal influence significativement le curseur entre 
dynamiques érosive vs. végétale (Partie II). Plus particulièrement, nous avons étudié les 
interactions plante-sol permettant dǯexpliquer les différences en termes de propriétés des sols en fonction du type de couvert végétal. En revanche, nous nǯavons  pas identifié les paramètres moteurs du passage dǯun type de végétation à un autre. Nous ne pouvons ainsi pas expliquer quels paramètres font que telle communauté sǯest développée dans 
telle ravine. Nous ne savons pas non plus si toutes les communautés dominées par des espèces arborées ont dǯabord été colonisées par des herbacées puis par des espèces 



















Figure 33 - Modèle d’état et transition d’écosystèmes de lits de ravines en cours de 
restauration : succession ou états alternatifs ? En utilisant le cadre théorique de la succession 
(lecture de gauche à droite), les divers types de communautés étudiés dans ce travail de thèse peuvent être considérés comme des étapes dǯune dynamique successionnelle prévisible. Lǯétat 
stable final du climax correspondrait alors au stade forestier. En utilisant le cadre théorique des 
états alternatifs, les divers types de communautés étudiés dans ce travail de thèse peuvent être considérés comme une pluralité dǯétats stables. Lǯintensité des perturbations relative à la dynamique érosive est alors considérée comme un paramètre déterminant lǯévolution dǯun état 
vers un autre.  
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Deux cadres théoriques sont possibles pour replacer cette pluralité dǯétats dǯécosystèmes de lits de ravines dans un modèle dǯétat et transition. Ce sont les théories 
de la succession (Clements 1916) et des états alternatifs (Suding et al. 2004), toutes 
deux présentées en introduction de cette thèse. Premièrement, la théorie de la 
succession appliquée à notre cas reviendrait à considérer les divers types de communautés végétales comme des étapes dǯune dynamique successionnelle prévisible 
(Figure 33Ȍ. Dans ce cas, il nǯexisterait quǯun état stable, nommé climax qui serait ici 
caractérisé par des ravines totalement végétalisées par un couvert de type forestier. En 
avançant dans la succession, on passerait ainsi de communautés dominées par des 
espèces herbacées, puis arbustives et enfin arborées. Le gradient de hauteur végétative 
des communautés identifié dans la deuxième partie de cette thèse correspondrait alors à une succession primaire ainsi quǯà un gradient temporel ȋFigure 33). Cependant, comme suggéré dans la deuxième partie de cette thèse, lǯimportance des perturbations liées à lǯactivité érosive de ces ravines rend la dynamique de ces écosystèmes peu prévisible. En effet, la contingence des événements orageux donnant lieu à des pics dǯactivité érosive 
influence fortement la dynamique de ces écosystèmes. Le cadre conceptuel des états alternatifs se propose de prendre en compte lǯintensité du régime des perturbations pour construire un modèle dǯétat et transition. Dans  ce cas, il existe plusieurs états 
potentiellement stables déterminés non seulement par les conditions abiotiques initiales 
du milieu mais également par le régime de perturbation (Figure 33). Ce cadre théorique permet dǯexpliquer la présence conjointe sur un même terrain, de divers types de 
couvert végétal ayant pourtant évolué à partir de conditions initiales similaires. Dans ce cas, il nǯest pas possible de prédire directement lǯévolution dǯun état vers un autre. )l nǯest également pas possible de replacer a priori les divers états des écosystèmes dans un schéma dǯévolution temporel unique. Etant donné lǯimportance des perturbations 
dans les lits des ravines en cours de restauration, nous suggérons que ce cadre théorique 
des états alternatifs est plus adapté pour replacer les résultats de cette thèse dans un modèle dǯétat et transition.  
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CONCLUSION GENERALE ET PERSPECTIVES 
LES APPORTS SCIENTIFIQUES DE LA THESE 
Ce travail de thèse a montré que lǯapproche par les traits végétaux à lǯéchelle de communautés est un point dǯentrée pertinent pour étudier les interactions plante-sol à lǯorigine de la restauration écologique de lits de ravines érodés.  
Plus particulièrement, nous avons montré que les traits végétaux permettent de comprendre lǯeffet de communautés végétales de lits de ravines sur la formation des sols 
dans ces milieux fortement contraints par une intense activité érosive. Les traits végétaux ont ainsi permis dǯexpliquer la capacité des communautés végétales à retenir des sédiments dont lǯaccumulation initie la formation de ces sols ȋPartie )Ȍ. En particulier, nous avons montré que cǯest lǯaptitude des traits, ici morphologiques, à 
décrire les propriétés mécaniques des tissus végétaux qui a permis de mieux 
comprendre le rôle de la morphologie végétale dans la rétention de sédiments. De manière originale, cette thèse souligne que ce rôle est dépendant de lǯintensité du flux 
sédimentaire traversant la communauté. Dans le cas de flux de fortes intensité (> 10 L s-
1Ȍ, comme ceux observés dans les lits de ravines érodées, nous avons été jusquǯà 
identifier une valeur seuil en termes de diamètre des rejets de saules (6 mm) au-delà de 
laquelle les rejets sont capables de retenir des sédiments. La diversité des traits 
morphologiques, dans le cas de communautés plurispécifiques, a également été 
identifiée comme étant un paramètre important, conduisant ici à la diminution de la capacité de rétention du fait de lǯhétérogénéité de ces communautés.  
Les traits végétaux (racinaires et épigés) se sont également révélés être de bons outils 
pour étudier les interactions entre plantes et propriétés de sols de lits de ravines en 
cours de restauration (Chapitres II.1 et II.2.1). Les résultats de cette thèse ont montré que ces interactions sont liées à la fois à la diversité des traits ainsi quǯà leurs valeurs dominantes, confirmant lǯimportance de la complémentarité et du ratio de masses dans 
les liens entre communautés végétales et fonctionnement des écosystèmes.   
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Ce travail de thèse propose donc une approche originale, centrée sur les traits végétaux à lǯéchelle des communautés pour mieux comprendre lǯévolution sur le moyen et long 
terme du système sol-plante sur des terrains fortement érodés en cours de restauration écologique. )l apporte également des données quantitatives à propos de lǯévolution des propriétés des sols de ravines marneuses érodées jusquǯà plus de cent ans après travaux de restauration. Cet important retour dǯexpérience permet de mieux comprendre 
comment la « mémoire » des sols permet dǯévaluer lǯétat dǯavancement dans la restauration de la fonctionnalité de ces écosystèmes, de manière plus fine quǯen étudiant 
simplement le couvert végétal. 
 
 
Figure 34 – Les apports scientifiques de la thèse. Lǯinfluence des traits moyens et de la 
diversité des traits végétaux des communautés est indiquée pour chacune des étapes de 
la restauration des sols de lits de ravines érodées. La taille des caractères indique leur 
importance relative. En vert sont détaillés les traits végétaux en jeu dans chacun des cas. 
 
De manière originale, nous nous sommes essentiellement focalisés sur une stratégie de restauration basée sur des principes de lǯingénierie écologique, o‘ lǯimportance de lǯauto-organisation du système suite à lǯintervention humaine est primordiale. En ce sens, les travaux de cette thèse, centrés sur lǯévolution sur le moyen et long terme des 
écosystèmes de lits de ravines, apportent un éclairage intéressant pour approcher les 
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processus impliqués dans des boucles de rétroaction qui permettent la restauration de 
la fonctionnalité de ces systèmes. En particulier, nous avons montré que diverses 
boucles de rétroaction peuvent se mettre en place, menant à une pluralité de types de  
communautés se développant suite aux travaux de restauration. Cette pluralité est 
fortement liée à la contingence des évènements et confirme donc la pertinence du rôle donné au hasard dans le cadre conceptuel de la science relative à lǯingénierie écologique.  
Enfin, ce travail de thèse ouvre plusieurs perspectives de recherche. En effet, nous avons 
étudié les interactions plante-sol dans des lits de ravines en cours de restauration mais nous nǯavons pas cherché à identifier les mécanismes moteurs de lǯévolution de ce 
système. La contingence des évènements pluvieux menant à des pics dǯactivité érosive 
joue certainement un rôle important limitant la restauration. Au contraire, la 
contingence de la dispersion des espèces influence probablement positivement la 
dynamique végétale dans les lits de ravines. La prise en compte de la contingence des évènements érosifs en suivant dans le temps lǯévolution de ces ravines permettrait de 
mieux comprendre ces effets liés au hasard. Par ailleurs, pour mieux comprendre le rôle 
de la dispersion stochastique des espèces, une meilleure connaissance des interactions 
entre « îlots végétaux » au sein des badlands serait utile et permettrait ainsi dǯéclairer les processus moteurs de la colonisation végétale. Ceci suggère que le passage de lǯétude des 
interactions plante-sol de lǯéchelle de la communauté à lǯéchelle du paysage serait utile 
pour mieux comprendre la dynamique des communautés de lits de ravines. Elle permettrait également dǯétudier comment lǯévolution locale à lǯéchelle de communautés 
végétales couvrant quelques mètres carrés de sols peut influencer la dynamique érosive 
mais également écologique de ces paysages en prenant par exemple en compte la 
répartition spatiale de ces communautés. 
LES APPORTS DE LA THESE POUR LA RESTAURATION DES BADLANDS MARNEUX DES 
ALPES DU SUD 
Ces travaux de thèse ont permis dǯapporter des éléments dǯinformations sur lǯévolution des lits de ravines suite à lǯimplantation dǯouvrages de génie écologique. Plus 
particulièrement, nous avons montré que les rejets des boutures de saules implantées au niveau des ouvrages sont capables de favoriser lǯaccumulation de sédiments si leurs 
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diamètres excèdent 6 mm (Chapitre I.1). Cette valeur seuil est généralement atteinte après trois saisons de végétation. Ceci confirme lǯintérêt, dans la pratique, dǯutiliser des 
barrières vivantes dont la capacité de rétention augmente avec le temps, grâce à lǯévolution de la morphologie des rejets. Par ailleurs, dans le cas présent, nous avons 
montré que la diversité morphologique des barrières végétales plurispécifiques diminue 
la capacité de rétention de sédiment des barrières (Chapitre I.2). Dans une configuration 
similaire à celle de la présente étude, il ne semble donc pas souhaitable, pour les praticiens, dǯimplanter des barrières végétales plurispécifiques pour initier la 
restauration de ravines marneuses érodées via la stimulation de la sédimentation. Nous 
soulignons néanmoins que, comme toute intervention basée sur la monospécificité, elle comporte des risques sur le long terme si lǯespèce implantée vient à ne pas survivre dans le milieu. Le choix, pour le praticien, dǯimplanter des barrières monospécifiques, plus 
performantes pour la rétention de sédiments mais potentiellement plus « fragiles », ou 
des barrières plurispécifiques, moins efficaces mais ayant a priori plus de chances de 
survie, reste donc à discuter au cas par cas. Les résultats de cette thèse permettent également de mieux évaluer lǯeffet de travaux de restauration sur le fonctionnement 
écologique des systèmes sol-plantes de lits de ravines sur le long terme (dizaine à centaine dǯannéesȌ. Plus particulièrement, les résultats de cette thèse permettent dǯévaluer le devenir potentiel des lits de ravines récemment aménagés par des ouvrages 
de génie écologique, en fonction du type de végétation qui sǯy développe. Nous avons 
ainsi montré que la stabilité des agrégats de sol ainsi que la fertilité des sols, deux 
propriétés importantes dans le fonctionnement écologique des écosystèmes de lits de 
ravines en cours de restauration, varient significativement en fonction du type de 
communauté végétale installée, et par conséquent de leurs valeurs de traits végétaux. 
Plus particulièrement, la diversité des traits racinaires et épigés est apparue comme un 
point important favorisant ces propriétés.  Les résultats de cette thèse permettent également dǯenrichir les outils dǯévaluation et de diagnostic des ravines basés jusquǯà maintenant sur le profil en long des ravines ainsi 
que leur pourcentage de couvert végétal (Rey 2002, Figure 34Ȍ. Lǯapproche par les traits végétaux à lǯéchelle des communautés permet de préciser lǯeffet du type de couvert 
végétal sur les dynamiques érosive et sédimentaire. Par exemple, à pourcentage de 
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couvert égal, deux barrières végétales composées de rejets de boutures de saules de divers diamètres nǯauront pas la même capacité de rétention ȋChapitres ).ͳ et ).ʹ, 
Figure 34Ȍ. Lǯoutil « trait végétal » permet également dǯajouter une dimension 
écologique au diagnostic, jusque-là essentiellement cantonné aux processus 






























Figure 35 - Les apports de la thèse dans l’élaboration d’outils de diagnostic des badlands 
marneux des Alpes du Sud. A - Outils existants basés sur le profil du lit de ravines ainsi que sur 
le pourcentage de couvert végétal, sans prendre en compte le type de couvert. B - Intégration des résultats de la thèse ȋen caractères grasȌ dans le modèle de diagnostic existant. Lǯapproche par les traits végétaux à lǯéchelle des communautés permet de préciser lǯeffet du type de 
végétation sur la rétention de sédiments. Pour un même profil de lit de ravine et un même 
pourcentage de couvert végétal, des valeurs de traits différentes peuvent expliquer des 
différences de capacité de rétention sédimentaire. Les traits des communautés végétales permettent par ailleurs dǯexpliquer les propriétés des sols de lits de ravines. Ceci permet dǯétendre le diagnostic initialement basé sur des critères géomorphologiques à des critères 
écologiques relatifs au fonctionnement du système sol-plante. 
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A ce titre, nous avons montré que pour un même état biorhexistasique déterminé selon 
le profil en long des ravines ainsi que le pourcentage de couvert végétal, le type de 
couvert végétal (herbacé, arbustif ou arboré) ainsi que la composition des traits qui y 
sont associés influencent significativement les propriétés de sols de lits de ravines. Dans 
le cas des lits de ravines marneuses en cours de restauration écologique, les 
communautés herbacées présentent des agrégats de sol instables alors que celles 
arborées présentent des agrégats très stables. Divers paramètres tels que la teneur en 
carbone organique, la diversité des diamètres racinaires ou encore les pourcentages de 
racines fines et très fines ont montré une importance significative dans lǯexplication de 
ces différences. La fertilité des sols de lits de ravines augmente également des 
communautés herbacées vers celles arborées mais reste cependant limitée, la diversité 
des traits végétaux restant liée à une plus grande fertilité. Ces travaux de thèse permettent donc dǯune part de « rendre les lointains accessibles » en apportant des éléments dǯinformations sur les devenirs géomorphologique et 
écologique des systèmes sol-plante de lits de ravines suite à des travaux de restauration, dǯautre part dǯenrichir la palette dǯoutils dǯévaluation et de diagnostic de lǯétat 
biorhexistasique des badlands marneux des Alpes du Sud mais aussi potentiellement 
plus largement des terrains marneux du pourtour méditerranéen.   
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Liste des espèces inventoriées dans les terrains marneux des Alpes du 
Sud 
Nom latin des espèces Forme de croissance 
Abies Alba Arbre 
Acer campestre Arbre 
Acer opalus Arbre 
Achillea millefolium Herbacée non graminée 
Achnatherum calamagrostis Herbacée de type graminée 
Alnus cordata Arbre 
Amelanchier ovalis Arbuste 
Aphyllanthe monspeliensis Herbacée non graminée 
Asperula cynanchica Herbacée non graminée 
Astragalus monspessulanus Herbacée non graminée 
Boraginacae sp Herbacée non graminée 
Bromus erectus Herbacée de type graminée 
Buxus sempervirens Arbuste 
Carduus sp Herbacée non graminée 
Calamagrostis pseudophragmites Herbacée de type graminée 
Calamagrostis varia Herbacée de type graminée 
Carex flacca Herbacée de type graminée 
Carlina acanthifolia Herbacée non graminée 
Carthamus carduncellus Herbacée non graminée 
Centaurea sp Herbacée non graminée 
Clematis vitalba Arbuste 
Cotoneaster nebrodensis Arbuste 
Cornus sanguinea Arbuste 
Coronilla emerus Arbuste 
Coronilla minima Herbacée non graminée 
Coronilla varia Herbacée non graminée 
Corylus avellana Arbuste 
Crataegus monogyna Arbuste 
Crepis albida Herbacée non graminée 
Cuscuta sp Herbacée non graminée 






Nom latin des espèces Forme de croissance 
Dicranum sp Mousse 
Dorycnium pentaphyllum Sous-arbuste 
Echinops ritro Herbacée non graminée 
Euphorbia dulcis Herbacée non graminée 
Festuca ovina Herbacée de type graminée 
Festuca pratens Herbacée de type graminée 
festuca rubra Herbacée de type graminée 
Festuca sp Herbacée de type graminée 
Festuca varia Herbacée de type graminée 
Fumana procubens Herbacée non graminée 
Gallium mollugo Herbacée non graminée 
Gallium pumilum Herbacée non graminée 
Genista cinerea Arbuste 
Genista pilosa Sous-arbuste 
Geranium molle Herbacée non graminée 
Geranium sanguinea Herbacée non graminée 
Globularia vulgaris Herbacée non graminée 
Helianthemum apenninum Herbacée non graminée 
Helychrisum stoechas Herbacée non graminée 
Hepatica triloba Herbacée non graminée 
Hieracium bifidum Herbacée non graminée 
Hieracium murorum Herbacée non graminée 
Hieracium pilosella Herbacée non graminée 
Hippophae rhamnoides Arbuste 
Hypericum perforatum Herbacée non graminée 
Juniperus communis Arbuste 
Koelleria vallesiana Herbacée de type graminée 
Laburnum anagyroides Arbuste 
Lactuca perennis Herbacée non graminée 
Laserpitium gallicum Herbacée non graminée 
Lavandula angustifolia Sous-arbuste 
Leucanthemum vulgare Herbacée non graminée 
Ligustrum vulgare Arbuste 
Linum campanulatum Herbacée non graminée 
Linum narbonense Herbacée non graminée 
Linum perenne Herbacée non graminée 
Linum tenuifolium Herbacée non graminée 
Listera ovata Herbacée non graminée 





Nom latin des espèces Forme de croissance 
Medicago lupulina Herbacée non graminée 
melilotus officinalis Herbacée non graminée 
onobrychis saxatilis Herbacée non graminée 
Ononis fruticosa Arbuste 
Ophrys sp Herbacée non graminée 
Orchidacae sp Herbacée non graminée 
Pinus nigra austriaca Arbre 
Pinus sylvestris Arbre 
Polytric sp Mousse 
Plantago maritima Herbacée non graminée 
Polygala sp Herbacée non graminée 
Polygala linifolia Herbacée non graminée 
Polygala vulgaris Herbacée non graminée 
Potentilla hirta Herbacée non graminée 
Primula sp Herbacée non graminée 
Prunus avium Arbuste 
Prunus spinosa Arbuste 
Quercus pubescens Arbre 
Rhamnus catharica Arbuste 
Rhamnus saxatilis Arbuste 
Rhytidiadelphus triquetrus Mousse 
Robina pseudoacacia Arbre 
Rosa canina Arbuste 
Rosa sp Arbuste 
Rubia perigrina Herbacée non graminée 
Sanguisorba minor Herbacée non graminée 
Salvia glutinosa Herbacée non graminée 
Scabiosa sp Herbacée non graminée 
Seseli montanum Herbacée non graminée 
Sorbus aria Arbre 
Staehelina dubia Sous-arbuste 
Teucrium chamaedrys Herbacée non graminée 
Teucrium montanum Herbacée non graminée 
Thymus serpyllum Sous-arbuste 
Thymus vulgaris Sous-arbuste 
Viburnum lantana Arbuste 
Viola sp Herbacée non graminée 
Vincetoxicum hirundinaria Herbacée non graminée 
  






































   
 
Résumé Lǯactivité érosive des badlands marneux des Alpes du Sud présente des conséquences négatives pour lǯhomme qui a ainsi cherché à restaurer ces terrains dès le XIXème siècle. Depuis une dizaine dǯannées, une stratégie dǯingénierie écologique y est développée et se concentre sur les 
lits de ravines, pierres angulaires de leur restauration. La question appliquée à la base de ce travail de thèse est dǯidentifier comment lǯimplantation dǯouvrages de génie écologique dans le 
lit de ravines marneuses érodées favorise leur restauration écologique sur le long terme. Lǯobjectif de recherche associé à cette question est de mieux comprendre comment des 
communautés végétales interagissent avec la restauration des sols de lits de ravines érodées sur le long terme. Nous avons fait lǯhypothèse que les traits végétaux des plantes à lǯéchelle de communautés constituent un point dǯentrée pertinent pour étudier ces interactions. Dans la première partie, nous avons utilisé les traits comme un outil de compréhension de lǯeffet 
mécanique des plantes sur les dynamiques géomorphologiques des lits de ravines en cours de 
restauration. Nous avons notamment montré que les traits permettent dǯexpliquer la capacité de communautés végétales implantées à favoriser la formation dǯamas sédimentaires dans le lit 
des ravines durant la première décennie post-travaux. Dans la deuxième partie, nous nous sommes intéressés à lǯévolution potentielle sur le long terme ȋcentaine dǯannéesȌ des propriétés 
de ces amas, constituant des sols en devenir. Nous avons montré que la diversité ainsi que les 
valeurs dominantes des traits végétaux influencent les propriétés de ces sols, notamment la 
stabilité des agrégats et la fertilité des sols. En plus dǯêtre un outil de compréhension, nous 
montrons que cette utilisation des traits constitue un outil pour guider les actions de 
restauration de badlands via lǯimplantation dǯouvrages de génie écologique, en apportant des 
éléments sur le devenir géomorphologique et écologique post-travaux des systèmes sol-plante 
de lits de ravines. 
 
Abstract 
In the French Southern Alps, severe erosion in marly badlands shows negative consequences 
for human populations, who worked to restore these terrains since the XIXth century. For a 
decade, an ecological engineering strategy is developed and focuses on gully beds, cornerstones 
of their restoration. The operational question at the root of this PhD project is to identify to 
what extent ecological engineering structures implanted in marly gully beds can foster their 
long-term ecological restoration. The scientific objective related to this question is to better 
understand how plant communities interact in the long-term with the restoration of soils in 
gully beds. We hypothesized that plant traits at the community scale is a relevant entry point to 
study these interactions. In the first part, we used traits as a tool to study the mechanical effect 
of plants on geomorphological dynamics in gully beds under restoration. In particular, we 
showed that traits enable us to explain the capacity of plant communities to favor the 
accumulation of sediment mounds in gully beds during the first decade after ecological 
engineering works. In the second part, we concentrated on the potential long-term (century) 
evolution of the properties of these sediment mounds, in the process of becoming real soils. We 
showed that both trait diversity and dominant values of traits interacted with the properties of 
these soils, such as soil aggregate stability and soil fertility. With a strong multidisciplinary 
approach, this work provides results and insights on the interactions between plant traits and 
ecosystem functioning in the specific case of highly eroded semi-natural ecosystems. It also 
contribute to set tools to restore badlands via ecological engineering works, by providing 
information about the long-term geomorphological and ecological evolution of soil-plant 
systems in restored gully beds.  
